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Introduction 

La radioactivité est un phénomène physique naturel par lequel des atomes instables se 

transforment spontanément en d’autres atomes (désintégration) en émettant des particules et de 

l’énergie. Ces atomes, qui possèdent la propriété de se transformer spontanément en d’autres 

éléments, en émettant de l’énergie sous forme de rayonnements, sont appelés 

« radionucléides ». Chaque matrice environnementale, que ce soit l’eau, l’air, les sols, les 

roches ou les milieux vivants, présente une certaine radioactivité naturelle. Ce bruit de fond 

provient de radionucléides à longue durée de vie apparus lors de la formation de la Terre, dont 

en particulier l’uranium 238, le thorium 232 et l’uranium 235, présents naturellement dans la 

croute terrestre à des concentrations plus ou moins importantes. Ces radionucléides, de périodes 

radioactives (ou temps de demi-vie) très longues (4,5 milliards, 14 milliards et 700 millions 

d’années respectivement), vont produire, par désintégration radioactive spontanée, des 

descendants qui sont pour la plupart radioactifs, tels que le radium 226, le radon 222 et le 

polonium 210. Ainsi la radioactivité présente naturellement sur Terre est non seulement due à 

la présence d’uranium et de thorium, mais également à tous leurs descendants radioactifs.  

Certains environnements sur Terre sont caractérisés par des niveaux de radiation 

naturellement élevés, désignés sous l’acronyme NORM (Naturally Occuring Radioactive 

Materials). En effet, bien que l’uranium soit globalement présent à l’état de traces, avec une 

concentration médiane dans les sols estimée à environ 2 mg/kg (De Vos et al., 2006), sa 

concentration peut varier considérablement en fonction de la géologie locale et des processus 

géochimiques qui ont eu lieu au fil du temps. En France, les concentrations les plus élevées se 

trouvent dans le Massif Central (Auvergne, France), dont le socle rocheux est principalement 

constitué de granite riche en uranium. En particulier, le Massif Central est caractérisé par la 

présence de sources minérales présentant des niveaux de radioactivité naturelle élevés 

(NORM). Les radioéléments présents dans ces sources proviennent principalement de 

l'altération chimique des roches granitiques riches en uranium de cette région par les eaux 

souterraines, qui vont se charger en 238U et 235U, ainsi que leurs descendants radioactifs. Par 

conséquent, en raison de leurs niveaux de minéralisation importants, mais également des 

niveaux de radioactivité élevés, ces sources présentent des caractéristiques particulières pour la 

biodiversité qui y vit.   

D’autre part, les fortes concentrations en uranium observées dans le Massif Central ont 

entrainé l’exploitation de gisements d’uranium dans cette région. Cette exploitation minière, 
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principalement entre les années 1950 et 2000, ont entrainé la production de nombreux résidus 

et stériles miniers qui ont été stockés principalement sous la forme de terrils. C’est le cas de 

l’ancien site minier de Rophin (Lachaux, Puy-de-Dôme, France) qui, de nos jours, a été 

réhabilité en site de stockage de résidus miniers de traitements de minerais d’uranium classé 

ICPE (Installations Classées Protection de l’Environnement). Par conséquent, ce site de 

stockage est un milieu présentant des niveaux de radioactivité naturelle renforcés par des 

activités humaines, désigné sous l’acronyme TENORM (Technologically Enhanced Naturally 

Occuring Radioactive Materials). De plus, il a été démontré que les environnements situés à 

l’aval de sites de stockage, dont des zones humides, présentent également des concentrations 

en radioéléments naturels élevées par rapport au fond géochimique dû aux activités minières. 

L’étude de ce site, et des environnements avoisinant, présente donc un fort intérêt, d’autant plus 

qu’il n’a pas été remodelé depuis sa formation dans les années 50, et présente aujourd’hui une 

faune et une flore exposées à de faibles doses chroniques depuis plusieurs décennies. 

La présence de ces radioéléments dans l’environnement, qu’ils soient d’origine naturelle 

dans les sources minérales (NORM) ou renforcée par des activités humaines dans le cadre de 

l’ancien site minier d’uranium de Rophin (TENORM), peut avoir une influence sur la 

biodiversité peuplant ces environnements. Dans ce contexte la Zone Atelier Territoires 

Uranifères (ZATU), membre du réseau des zones ateliers (ZA), labellisé par l’INEE (Institut 

écologie et environnement du CNRS) en 2015, développe une démarche pluridisciplinaire afin 

d’étudier le rôle de la radioactivité sur l’apparition, l’évolution et l’adaptation du vivant à ce 

stress environnemental. En particulier, l’étude des communautés microbiennes, dont les 

bactéries, exposées à des radiations à long terme dans ces environnements, offre une occasion 

unique de comprendre comment elles se sont adaptées à ces stress induits par des niveaux élevés 

de radiations.  

Les bactéries, premiers êtres vivants à être apparus sur Terre (Djokic et al., 2017 ; Dodd et 

al., 2017), sont omniprésents et vivent naturellement en communautés complexes qui 

interagissent entre elles : échange de nutriments, compétition pour les substrats, production de 

composés chimiques. Grâce à leurs capacités métaboliques variées, les bactéries peuplent de 

nombreux habitats, y compris les plus extrêmes, dont des environnements caractérisés par des 

niveaux de rayonnement élevés (Gupta et al., 2014). Les communautés bactériennes qui 

rencontrent régulièrement des niveaux élevés de rayonnements ionisants sont soumises à des 

pressions de sélection, donnant lieu à des populations radiotolérantes dans de tels sites 

(Chandwadkar et al., 2018 ; Shuryak, 2019). Diverses stratégies sont adoptées par les bactéries 
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pour soutenir leur croissance et leur survie dans des environnements enrichis en uranium, 

incluant des mécanismes tels que la bioréduction, la biominéralisation, la biosorption et la 

bioaccumulation, entraînant dans certains cas une modification de la spéciation des 

radioéléments, les rendant moins mobiles, moins biodisponibles et donc moins toxiques.  

Les sources minérales radioactives sont des écosystèmes où les rayonnements ionisants 

pourraient constituer un driver abiotique influençant la diversité et la structuration des 

communautés microbiennes. En effet, les communautés bactériennes peuplant ces sources sont 

exposées à des niveaux élevés de radioactivité naturelle et chronique à très long terme. Il 

apparait donc intéressant d’étudier les communautés bactériennes qui colonisent ces sources, 

afin de mettre en évidence si des communautés spécifiques sont identifiées et liées aux 

concentrations en radioéléments dans ces sources. En parallèle, dans la zone humide à l’aval de 

l’ancien site minier de Rophin, les communautés bactériennes sont exposées à de fortes 

concentrations en radionucléides depuis un laps de temps plus court. En conséquence, les 

radionucléides pourraient affecter les fonctions des communautés microbiennes et donc 

influencer les fonctions écologiques des zones humides. De plus, les communautés bactériennes 

du sol de cette zone humide pourraient interagir directement ou indirectement avec les 

radionucléides et/ou leur environnement, et participer aux processus de transfert et migration 

de ces éléments dans cet environnement. Il apparait donc également intéressant d’observer si 

dans cette zone humide, des populations bactériennes sont spécifiques aux fortes concentrations 

en radioéléments mesurées pouvant intervenir dans les processus de spéciation et de mobilité 

de l’uranium. 

Ce travail de thèse, qui s’inscrit dans le cadre de la ZATU, a pour objectif principal de 

caractériser les communautés bactériennes présentes dans les sources minérales naturellement 

radioactives (NORM), ainsi que dans la zone humide à l’aval de l’ancien site minier d’uranium 

de Rophin (TENORM), afin d’étudier si la radioactivité d’origine naturelle et renforcée par des 

activités humaines influence et structure les communautés bactériennes présentes dans ces deux 

environnements. L’analyse de ces communautés a été réalisée par métabarcoding, en 

complément de la caractérisation des paramètres physicochimiques, afin de déterminer si les 

radionucléides, par rapport à d’autres paramètres environnementaux, sont des « drivers » de la 

composition des communautés bactériennes. En outre, les mécanismes d’interaction avec 

l’uranium, mis en place par des isolats indigènes dans ces deux sites, ont été évalués, afin de 

déterminer l’effet de ces bactéries sur la mobilité et biodisponibilité de cet élément dans 

l’environnement.  
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Le premier chapitre est consacré à l’étude bibliographique qui décrit le contexte de ce travail 

en présentant les connaissances actuelles sur la géochimie de l’uranium dans l’environnement, 

son impact sur les communautés bactériennes et le rôle de ces communautés dans la spéciation 

de l’uranium.  

Le second chapitre débute par une présentation des sites d’études échantillonnés, suivi 

d’une description des différentes démarches expérimentales réalisées pour caractériser les 

communautés bactériennes présentes dans ces deux sites, ainsi que les différents protocoles 

expérimentaux mise en œuvre pour étudier les interactions bactéries-uranium.  

Le troisième chapitre présente les travaux sur l’étude des communautés bactérienne des 

sources minérales naturellement radioactives situées en Auvergne échantillonnées en octobre 

2019 et juin 2020.  Ces travaux ont permis, dans un premier temps, de définir les profils 

physico-chimiques de 5 sources minérales. Dans un deuxième temps, les communautés 

bactériennes présentes dans les sédiments de ces sources minérales ont été caractérisées afin 

d’observer si ces communautés sont différentes entre ces 5 sources, et si les radionucléides, 

comparés aux autres paramètres physicochimiques, sont des « drivers » de la composition des 

communautés bactériennes. Enfin, l’évolution des communautés bactériennes dans ces sources 

minérales est discutée. 

Le quatrième chapitre est dédié à la caractérisation des communautés bactériennes présentes 

dans une carotte de sol prélevée dans une zone humide à l’aval de l’ancien site minier d’uranium 

de Rophin. Cette zone humide étant caractérisée par un horizon de sol défini par de fortes 

concentrations en radioéléments, il a été recherché s’il existe des populations bactériennes 

tolérantes et/ou résistantes pouvant intervenir dans les processus de spéciation et de migration 

de radioéléments, dont en particulier l’uranium.  

Enfin le cinquième chapitre est axé sur l’étude des mécanismes d’interaction mis en place 

par des isolats indigènes des sources minérales et de l’ancien site minier de Rophin. Parmi les 

différentes souches isolées, celles connues dans la littérature pour leur radiotolérance et/ou leur 

capacité à interagir avec l’uranium et/ou des métaux y sont présentées. En complément, 

certaines de ces souches bactériennes ont été mises en contact avec de l’uranium afin d’étudier 

leur résistance et leur capacité à interagir avec cet élément. Leur capacité à éliminer l’uranium 

en solution et les mécanismes d’interaction potentiels mis en place par ces souches avec 

l’uranium y sont discutés.
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Chapitre 1 : Etat de l’art 
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Partie A : L’uranium 

I- L’uranium : Généralités 

1) De sa découverte à son utilisation 

L’uranium a été découvert en 1789 par un chimiste prussien, Martin Heinrich Klaproth, 

célèbre pour sa découverte de plusieurs éléments chimiques dont l’uranium, le zirconium, et le 

chrome. Il découvrit l’uranium sous forme d’oxyde à partir de l’analyse d’une roche, la 

pechblende, contenant majoritairement de l’U3O8. Il proposa tout d’abord le nom d’urane pour 

ce nouveau composé identifié, en référence à la découverte de la planète Uranus par William 

Herschel en 1781. Ce n’est qu’en 1841 que le chimiste français Eugène-Melchior Péligot, 

démontra que l’urane n’était pas un métal pur mais du dioxyde d’uranium. Par la suite, il réussit 

à produire de l’uranium pur en réduisant le tétrachlorure d’uranium (UCl4) avec du potassium 

métallique. Il estima alors la masse volumique de l’uranium à 19g/cm3.  

Un siècle plus tard, le physicien français Henri Becquerel découvrit la radioactivité de 

l’uranium, en 1896, lorsqu’il constata que des plaques photographiques avaient été noircies par 

des rayonnements émis par des sels d’uranium placés à proximité de ces plaques. La découverte 

de la radioactivité naturelle par Henry Becquerel peut être considérée comme le point de départ 

de l’industrie des minerais radioactifs. De nombreux chercheurs vont se lancer dans l’étude et 

la compréhension de la radioactivité comme Pierre et Marie Curie qui vont découvrir deux 

nouveaux éléments naturellement radioactifs, le polonium et le radium en 1898. Au départ, 

l’uranium est considéré comme un sous-produit du radium et son utilisation est limitée à la 

coloration des verres, céramiques ou porcelaine.  

Ce n’est qu’à partir de la Seconde Guerre mondiale, où des progrès majeurs en physique 

nucléaire permettent de constater que les atomes d’uranium peuvent être fissionnés pour libérer 

une grande quantité d’énergie. A partir de cette période, l’uranium sucita un fort intérêt pour 

divers pays dont la France, que ce soit pour son utilisation militaire ou dans le civil pour la 

production d’électricité. En conséquence, de nombreuses mines furent ouvertes en France ou à 

l’étranger pour son exploitation. Ces nouvelles applications de l’uranium ont permis de 

développer et approfondir les connaissances sur les propriétés chimiques et physiques de cet 

élément.  
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2) Propriétés chimiques et radioactives 

 

L’uranium, de symbole U, est le dernier élément naturel du tableau périodique de 

Mendeleïev. C’est un métal gris, très dense (sa masse volumique étant de 19,05 g/cm3), de 

numéro atomique Z=92, appartenant à la famille des actinides. Un atome d’uranium possède 

92 protons et entre 125 et 150 neutrons. L’uranium est l’élément le plus lourd (atome possédant 

le plus de nucléons) présent naturellement sur Terre. L’uranium a un comportement similaire 

aux autres éléments du groupe (VI) du tableau périodique (Zavodska et al., 2008). Sous forme 

élémentaire, c’est une substance très réactive et forme des composés avec la plupart des 

éléments chimiques. Naturellement dans l’environnement, l’uranium n’existe pas sous forme 

chimiquement pur ou en alliage. En effet, en raison de sa forte électropositivité, il se caractérise 

par une forte affinité pour l’oxygène et se trouve donc sous forme de composés oxygénés dans 

l’environnement. C’est un élément facilement oxydable, qui dans l’air, se couvre d’une couche 

d’oxyde. Ainsi, dans la nature, l’uranium se présente principalement sous forme oxydée 

(Zavodska et al., 2008). La configuration électronique de l’uranium est la suivante : [Rn] 5f3 

6d1 7s2, possédant donc 6 électrons de valence.  

L’uranium est également un métal naturellement radioactif, présent dans les minéraux 

et les roches sédimentaires. L’uranium possède différents isotopes, tous radioactifs, dont les 

trois isotopes naturellement présents sont : 234U, 235U et 238U, les autres isotopes étant produits 

artificiellement.  L’uranium 238 et 235 sont les plus abondants sur Terre et sont présents depuis 

son origine. L’234U est, quant à lui, présent à l’état naturel comme l’un des produits de 

désintégration de l’238U (Grenthe et al., 2006).  En revanche, il est plus radioactif que les 2 

autres isotopes naturels de l’uranium, et contribue environ pour la moitié de la radioactivité 

totale de l’uranium naturel (IRSN 2010). La répartition naturelle de ces trois isotopes dans un 

minerai d’uranium est de 99,27% pour l’238U, 0,719% pour l’235U et 0,0057% pour l’234U 

(IRSN, 2010). Le Tableau 1 ci-dessous résume l’abondance, l’activité et la période des 

principaux isotopes de l’uranium.  
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Tableau 1: Abondance naturelle, période radioactive et activité massique des principaux isotopes de l'uranium (d'après IRSN, 

2010) 

Isotope 232U 233U 234U 235U 236U 238U 

Abondance 

naturelle (% en 

masse) 

- - 0,0057 0,719 - 99,275 

Période 

radioactive 

(année) 

69,8 1,6 × 105 2,5 × 105 7,04 × 108 2,37 × 107 4,47 × 109 

Activité massique 

(Bq/g) 
8,14 × 1011 3,56 × 108 2,30 × 108 8,00 × 104 2,36× 106 1,24 × 104 

 

Les isotopes de l’uranium se désintègrent principalement par émission de rayonnements 

alpha et possèdent des périodes très longues. Chacun de ces éléments émet un rayonnement 

libérant de l’énergie lors de ses désintégrations radioactives spontanées et produit des 

descendants, qui sont pour la plupart également radioactifs. Le schéma ci-dessous (Figure 1) 

présente la chaîne de désintégration de l’uranium 238, dans laquelle, par désintégrations 

successives, l’238U donne un isotope stable, le plomb 206.  

 

Figure 1 : Chaîne de désintégration de l'uranium 238 (IRSN) 
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β- β- 

 

L’uranium 235 a une importance particulière pour l’homme, car c’est un isotope fissible 

qui se désintègre également sous l’effet d’un neutron thermique. Les avantages de la 

fissionabilité de l’235U sont non seulement de produire de grandes quantités d’énergie, mais 

aussi de synthétiser d’autres éléments appartenant aux actinides importants (Grenthe et al., 

2006). Il est le combustible primaire de la plupart des réacteurs nucléaires.  L’238U est quant à 

lui, un isotope fertile, car il donne un isotope fissile (239Pu), par capture d’un neutron puis deux 

désintégrations β- successives. L’uranium, avec sa composition naturelle, peut donc être utilisé 

dans les réacteurs nucléaires pour générer des neutrons. La réaction en chaîne est entretenue 

par les neutrons produits de la fission du 235U, tandis que les neutrons en excès de ceux 

nécessaires à la propagation de la réaction en chaîne peuvent être capturés par l’238U pour 

produire du plutonium (Grenthe et al., 2006). 

235U + n → produits de fission + énergie + 2,5 neutrons 

238U + n → 239U 

239U → 239Np → 239Pu 

 

Enfin, du fait de sa radioactivité, l’uranium est, avec le thorium 232 et le potassium 40, 

la principale source de chaleur du manteau terrestre, le maintenant à haute température et 

ralentissant son refroidissement. 

 

II- Origine de l’uranium 

L’uranium est présent dans la croûte terrestre depuis la formation de la Terre et entre dans 

la composition de nombreuses roches comme l’uraninite UO2, appelée également pechblende, 

qui est le principal minerai d’uranium (Zavodska, 2008). L'abondance de l'uranium dans la 

croûte terrestre correspond à peu près à celle du Mo et de l'As et il est plus abondant que le Cu, 

le Sb, le W et le Cd (Zavodska, 2008). Dans l’environnement, l’uranium provient de l’altération 

chimique de roches par des eaux souterraines ou de surface (Markich, 2002). Durant cette 

altération, l’eau se charge en 238U et 235U selon un rapport isotopique constant (137,88 : 1) 

(Osmond et Ivanovich, 1992) alors que 234U est produit par désintégration α de 238U. A la suite 

de l’altération de ces roches par érosion ou remaniement géologique, il est dispersé dans 
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l’environnement et redistribué dans l’ensemble des compartiments des écosystèmes. Cette 

redistribution est principalement contrôlée par quatre mécanismes : le transport par les eaux 

(par exemple le lessivage des sols), les phénomènes de diffusion, le transport biologique et la 

mise en suspension dans l’air (Ribera et al., 1996). La concentration moyenne d’uranium naturel 

dans la croûte terrestre est de 3mg/kg (Kalin et al., 2005). En Europe, la médiane de la 

concentration en uranium des sédiments est estimée à 2 mg/kg et le fond géochimique moyen 

des eaux de surface continentales est de l’ordre de 0,3 µg/l (De Vos et Tarvainen, 2006). En 

France, le fond géochimique en uranium des eaux est de l’ordre de 0,44 µg/L dans les zones 

sédimentaires et de 0,15 µg/L dans les zones du socle hercynien, cette différence étant liée à la 

chimie des eaux, et notamment à leur acidité (Salpeteur et Angel, 2010). 

Bien que l’uranium soit uniquement d’origine naturelle, sa présence dans l’environnement 

peut être due à une redistribution liée aux activités anthropiques. En particulier, quatre sources 

anthropiques principales peuvent entrainer un enrichissement de l’uranium dans 

l’environnement (IRSN 2010) : 

- Le cycle du combustible nucléaire, depuis l’exploitation minière jusqu’au traitement des 

déchets. 

 

- L’utilisation militaire d’uranium appauvri car les sites bombardés par des armes 

nucléaires sont enrichis en fines particules d’UO2(s). 

 

- L’utilisation de charbon dont la combustion conduit à l’émission atmosphérique 

d’uranium. 

 

- L’utilisation agricole d’engrais phosphatés issus de phosphates naturels 

particulièrement riches en uranium. 
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III- Spéciation et comportement de l’uranium en milieux naturels 

La spéciation de l’uranium en milieu naturel est complexe du fait des nombreuses 

propriétés de réaction de cet élément, et des différents paramètres environnementaux comme le 

potentiel d’oxydo-réduction, le pH, la teneur en ligands organiques et inorganiques, la 

température, la force ionique, la présence d’autres métaux, les particules en suspension et le 

CO2 dissous (Markich, 2002 ; Kolhe et al.,2018). Dans un environnement naturel, l'uranium est 

présent sous différentes formes chimiques : oxydé, précipité, complexé, minéralisé ou sous sa 

forme élémentaire. L’uranium possède plusieurs états d’oxydation, de +III à +VI (Scapolan, 

1996), les valences IV et VI étant celles trouvées majoritairement dans l’environnement 

(Abdelouas, 2006). Les conditions de passage d’un état de valence à un autre dépendent de 

différents paramètres (dont le potentiel d’oxydoréduction du milieu) : 

 

- Uranium (III) : A l’état d’oxydation III, l’uranium est un fort agent réducteur qui est 

lentement oxydé par l’eau mais rapidement par l’air. Les ions U3+ peuvent se former 

par dissolution dans l’eau du trichlorure d’uranium UCl3. Les solutions contenant 

des ions U3+ sont très réductrices : elles réduisent les molécules d’H2O avec 

formation d’ions U4+ suivant la réaction (Scapolan, 1996) : H2O + U3+ → ½ H2 + 

OH- + U4+ 

 

- Uranium (IV) : Les sels de l’ion U(IV) s’oxydent spontanément mais lentement à 

l’air pour donner le dioxyde d’uranium UO2. (Scapolan, 1996). 

 

- Uranium (V) : L’uranium (V) est l’ion le moins stable des ions uranium. Il est 

présent dans l’eau dans un domaine de pH entre 2 et 2,5, sous la forme UO2
+ 

(Scapolan, 1996). 

 

- Uranium (VI) : L’uranium sous sa forme VI est l’ion uranium le plus stable en 

solution aqueuse, étant alors sous la forme d’ion uranyle UO2
2+. Dans l’eau, l’ion 

U(VI) n’existe pas et se transforme directement en UO2
2+ par la formule 

suivante (Scapolan, 1996) : U6+ + 2 H2O → UO2
2+ + 4 H+ 
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La spéciation de l’uranium détermine sa réactivité et de ce fait sa mobilité et sa 

biodisponibilité. La connaissance de la spéciation de l’uranium dans les milieux naturels est 

essentielle pour prédire la migration de ce radionucléide. L’uranium à l’état d’oxydation (IV) 

est présent dans des minerais sous forme d’uraninite [UO2(s)] ou d’octaoxyde de triuranium 

(U3O8), qui est insoluble, immobile et stable dans des conditions anaérobiques (Arnold et 

al.,2011 ; Kolhe et al.,2018). U(VI) est l’espèce dominante dans des milieux aquatiques sous 

conditions oxydantes et sa spéciation dépend fortement du pH. La Figure 2, ci-dessous, présente 

la prédiction de la spéciation de l’uranium en fonction du pH pour une eau douce modèle à (a) 

0,3 µg/l et (b) 30 µg/l d’uranium (Markich, 2002).  

 

 

Figure 2 : Spéciation prédite (répartition en %) de U en fonction du pH (4,5 à 9,5) pour une eau douce modèle à (a) 0,3 μg/l 

et (b) 30 μg/1 sans substances humiques (Markich, 2002) 

 

À des concentrations d'uranium pertinentes pour l'environnement (<30 μg/l), U(VI) 

existe sous la forme d'ion uranyle libre (UO2
2+), qui devient négligeable à pH > 6. C’est la forme 

la plus mobile, la plus biodisponible et par conséquent la plus toxique (Markich, 2002 ; Kalin 

et al., 2005 ; Husson et al., 2019) qui domine alors. Entre pH 5 et 7, les formes hydroxylées, 

tels que UO2(OH)+ ou UO2(OH)2, apparaissent en l'absence de ligands complexants comme les 

carbonates, les sulfates et les phosphates. Cependant dans des eaux douces naturelles, le 

carbonate est un agent complexant naturel important (Markich, 2002). Pour des eaux douces 
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avec une concentration en uranium <0,3 µg/l, UO2CO3 est l’espèce uranyle dominante entre pH 

5 et 6, suivie de l’espèce (UO2)2(OH)3CO3
- entre pH 6 à 7,5 ; et enfin UO2(OH)3

- à pH > 7,5 

(Figure 2.a). Pour des eaux ayant une concentration d’uranium de 30µg/l (correspondant à des 

eaux contaminées par des sources d’uranium anthropique), la principale différence est que 

(UO2)2(OH)3CO3
- est l’espèce dominante entre pH 5 et 8,5 (Figure 2).  

Il existe d'autres ligands capables de se complexer avec U(VI) comme les sulfates, les 

phosphates, les nitrates et les chlorures. L'affinité de complexation de U (VI) avec ces ligands 

inorganiques diminue dans l'ordre suivant : CO3
2- > PO4

3- > SO4
2- > Cl- > NO3

- (Gadd et Fomina, 

2011). La matière organique joue également un rôle important dans la distribution de l’uranium 

dans les eaux de surface. L'uranium forme des complexes avec les matières organiques 

particulaires qui piègent celui-ci et entraînent son immobilisation. U (VI) forme également des 

complexes urano-humiques stables avec les acides humiques (Benes et al., 1998, Cumberland 

et al., 2016 ; Meng et al., 2017) qui contribuent à la migration de l’élément dans les systèmes 

aquatiques. Dans les eaux douces de surface riches en matières organiques (pH 4,5 à 8), les 

complexes d'uranyle avec les substances humiques et fulviques sont les espèces dominantes 

d'uranium dissous (Markich, 2002). Les oxydes de fer et de manganèse sont également connus 

pour leur forte capacité à adsorber l’uranium et à favoriser la mobilité de cet élément dans les 

eaux de surface (Stubbs et al., 2006). La spéciation de l’uranium dans l’environnement est donc 

affectée par la concentration en ligands inorganiques ou organiques. En conclusion, la solubilité 

de l'uranium dépend des paramètres physico-chimiques du site, qui déterminent la 

complexation ou les réactions de sorption et précipitation (Husson et al., 2019). De plus, la 

biodisponibilité de l'uranium, et par conséquent sa toxicité, est fortement dépendant de sa 

spéciation et donc également des conditions du site (Husson et al., 2019).  

 

 

IV- Toxicité de l’uranium 

La toxicité de l'uranium est déterminée par ses propriétés chimiques et radioactives. En 

particulier, la radiotoxicité de l’uranium est due aux radiations ionisantes issues de la 

décroissance des isotopes de l’uranium, et de ses descendants. Cependant, l’uranium étant un 

émetteur alpha et ayant une activité spécifique faible, ses effets dus aux radiations ionisantes 

sont généralement négligeables par rapport à sa toxicité chimique. La chimiotoxicité de 

l’uranium est liée à ses caractéristiques chimiques d’élément trace métallique qui, au niveau 
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cellulaire, peut induire un stress oxydatif, des interactions avec des protéines mais également 

avec l’ADN entrainant des cassures simples ou double-brins. L'uranium relâché par les résidus 

de traitement minier dans l'environnement peut s'accumuler dans les sols ou se déplacer dans 

des hydrosystèmes. Par conséquent, il peut être introduit dans la chaîne alimentaire terrestre ou 

aquatique et entrainer un risque écologique pour ces écosystèmes ainsi qu’un risque sanitaire 

pour l’homme. Le principal risque radiatif pour l'homme survient lorsque l'uranium est inhalé 

ou ingéré. Les principaux mécanismes d'entrée de l'uranium dans le corps humain sont 

l'ingestion d'eau contaminée et l'inhalation de poussières contaminées, en particulier dans des 

milieux où le sol et les eaux souterraines sont contaminés par ce radioélément. L'uranium n'est 

pas un métal essentiel pour les organismes vivants, cependant il possède une forte affinité pour 

les groupements phosphates et se lie fortement avec les peptides phosphorylés (Pardoux et al., 

2012). Pour les microorganismes, dont les bactéries, la toxicité de l’uranium induit plusieurs 

effets comme l'inhibition de l'activité microbienne, la distorsion de la surface cellulaire et une 

perte de viabilité cellulaire, l’inhibition transcriptionnelle et translationnelle, l’arrêt de la 

croissance, la suspension de la réplication de l'ADN et des dommages oxydatifs (Kolhe et al., 

2018 ; Shuryak, 2019). En conséquence, pour résister à la toxicité de l’uranium, les bactéries 

ont mis en place divers mécanismes leur permettant de se développer dans ces conditions.  
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Partie B : Impact de la radioactivité sur les bactéries 

I- Généralités sur les bactéries 

Antoine van Leeuwenhoek (1632-1723) est le premier scientifique à observer et décrire 

des microorganismes en 1676 grâce à un microscope construit par lui-même. Il avait employé 

le terme « animalcules » pour qualifier les diverses formes présentes dans des échantillon d’eau. 

Depuis ce jour, les microbiologistes définissent un microorganisme comme un organisme 

vivant unicellulaire, qui est invisible à l’œil nu et uniquement observable à l’aide d’un 

microscope. Les microorganismes sont représentés dans les trois domaines du vivant : Eukarya, 

Archeae et Bacteria.  Dans chacun de ces domaines, l’organisation cellulaire, la génétique et la 

physiologie des microorganismes sont différentes. La suite de ce manuscrit sera focalisée sur 

les microorganismes affilés au domaine Bacteria, plus communément appelés « bactéries ».  

Les bactéries sont les premiers êtres vivants à être apparus sur Terre. En effet, les 

premières traces de vie ont été trouvées dans des roches sédimentaires provenant de sources 

hydrothermales sub-océaniques datées de plus de 3,7 milliards d'années au Canada (Dodd et 

al., 2017). Les premiers signes de vie sur Terre ont également été trouvés dans des sources 

hydrothermales en Australie datées de 3,5 milliards d'années (Djokic et al., 2017). 

Les bactéries sont des microorganismes procaryotes unicellulaires, dont la structure ne 

comporte pas de noyau et d’organites comme les mitochondries et les chloroplastes (Figure 3). 

La structure cellulaire des bactéries est caractérisée par la présence d’une paroi cellulaire. Cette 

paroi donne la forme de la bactérie et la protège contre l’éclatement dû à la forte pression 

osmotique du cytoplasme. De plus la membrane cytoplasmique et la paroi assurent le contact 

et les échanges avec l’environnement, et sont essentielles pour le transport de nutriments. Chez 

les bactéries, ils existent 2 grands types de paroi : les bactéries Gram+ qui possèdent une paroi 

composé d’un peptidoglycane épais, et les bactéries Gram– définies par un peptidoglycane fin 

situé entre la membrane cytoplasmique et une membrane cellulaire externe. Au niveau 

intracellulaire, les bactéries ne possèdent pas de noyau, et leur matériel génétique est constitué 

d’un seul chromosome d’ADN, généralement circulaire, situé dans un corps de forme 

irrégulière appelé nucléoïde, présent dans le cytoplasme. Les ribosomes, présents également 

dans le cytoplasme des cellules, permettent la synthèse protéique grâce au mécanisme de la 

traduction. La mobilité des cellules est assurée par la présence d’un flagelle, structure 
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extracellulaire, et des fimbriae permettant l’attachement à des surfaces solides ou à d’autres 

cellules. Enfin, quelques bactéries telles que Bacillus ou Clostridium, peuvent former des 

endospores leur permettant de résister à certaines conditions de stress environnemental ou 

chimique (Nicholson et al., 2000). La taille d’une cellule de procaryote est de l’ordre du micron 

(µm). Cependant, il existe une grande disparité dans la taille d’une cellule procaryote. Les 

bactéries les plus petites capables de s’auto répliquer appartiennent au genre Mycoplasma, dont 

Mycoplasma pneumonia qui a une taille d’environ 0,2 à 0,3 µm (Taylor-Robinson et Jensen, 

2011). A l’opposé, la cellule bactérienne la plus grande, Candidatus Thiomargarita magnifica, 

a récemment été identifiée en Guadeloupe et mesure jusqu’à 9mm (Volland et al., 2022).  

 

 

Figure 3 : Schéma de la structure cellulaire d'une cellule bactérienne 

 

La diversité des bactéries est présentée à partir de leur taxonomie qui est la science de 

la classification biologique. La taxonomie permet de classer les organismes en groupes ou 

taxons, de différents niveaux hiérarchiques, selon leur similitude ou leur parenté.  La taxonomie 

a longtemps reposé sur des critères phénotypiques tel que la base de la structure cellulaire, le 

métabolisme cellulaire, la physiologie, etc. Cependant, bien que ces méthodes aient permis de 

classer et identifier des souches bactériennes, il n’était pas clair que ces différences 

représentaient une variation entre deux espèces distinctes. De nos jours, la taxonomie repose 

essentiellement sur des critères génotypiques, dont principalement le séquençage de gènes qui 

n’ont pas subi de transfert horizontal important, comme le gène de l’ARNr 16S. Un organisme 

procaryote, dont la séquence du gène de l’ARNr 16S diffère de plus de 3% de toutes les 

séquences connues, est considéré comme une nouvelle espèce. 
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Les bactéries présentent une très grande variété de type de métabolisme. Les différents 

métabolismes microbiens sont classés en groupes nutritionnels et se basent sur trois critères 

majeurs : la source d’énergie, les donneurs d’électrons utilisés et la source de carbone utilisée 

(Zillig, 1991). Les bactéries utilisant la lumière comme source d'énergie primaire en utilisant la 

photosynthèse sont nommées phototrophes. Celles utilisant un composé chimique comme 

source d’énergie primaire sont nommés chimiotrophes. Les chimiotrophes utilisent des 

composés chimiques comme source d’énergie en transférant des électrons d’un donneur 

d’électrons à un accepteur d’électrons terminal dans une réaction d’oxydo-réduction. Dans cette 

catégorie, il existe les bactéries utilisant des molécules inorganiques comme source d’énergie, 

nommées chimiolithotrophes, et celles utilisant une molécule organique, nommées 

chimioorganotrophes. Les composés utilisés comme accepteurs d’électrons sont également 

utilisés pour classer les bactéries : les organismes aérobies utilisent l’oxygène comme accepteur 

d’électrons, alors que les organismes anaérobies utilisent d’autres composés comme le nitrate, 

le sulfate ou le dioxyde de carbone (Slonczewski et al., 2020). Enfin, par rapport à la source de 

carbone, lorsque des bactéries utilisent du carbone inorganique, elles sont nommées autotrophes 

et celles utilisant du carbone organique sont nommées hétérotrophes. Ils sont présents dans de 

nombreux habitats sur Terre grâce à leur capacité métabolique leur permettant de se développer 

dans une large gamme de conditions environnementales (Abatenh et al., 2017) et sont impliqués 

dans de nombreux cycles biogéochimiques naturels (hydrogène, carbone, azote, oxygène et 

souffre) (Falkowski et al., 2008). Ils contribuent également à la digestion dans les tractus 

digestifs des animaux, à produire des antibiotiques utilisés en médecine, à épurer les eaux usées 

ou également à extraire le cuivre et autres métaux des minerais. 

Dans leur environnement naturel, les bactéries se développent en communautés 

complexes qui interagissent ensemble : échange de nutriments, compétition pour un substrat, 

production de substances chimiques. Les réactions microbiennes contrôlent, en partie ou en 

totalité, la composition chimique de nombreux environnements très différents tels que les 

sédiments, les sols, les lacs et les eaux souterraines. De nombreux bactéries sont associées à 

d’autres organismes vivants (tels que les plantes et les animaux) avec lesquels ils peuvent 

former des associations complexes. En particulier, les bactéries peuvent former des associations 

complexes entre-elles, s’attacher à des surfaces et former des aggrégations appelées biofilms. 

Dans ces biofilms, les bactéries forment des arrangements complexes de cellules et de 

composants extracellulaires, formant des micro-colonies leur permettant de créer un réseau de 

canaux entre-elles pour la diffusion de nutriments. 
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Du fait de ce large panel métabolique, et de leur capacité de se développer en 

communautés complexes interagissant ensemble, les bactéries sont capables de coloniser tous 

les écosystèmes et participent à la stabilité écologique existant à la surface de la Terre. Des 

bactéries sont trouvées dans des écosystèmes aquatiques, où les matières organiques en 

suspension et minéraux dissous permettent leur développement. Elles sont également trouvées 

dans des écosystèmes terrestres, où elles jouent un rôle dans le cycle des nutriments des sols, 

notamment pour la fixation d’azote (Falkowski et al., 2008). Enfin, des habitats qualifiés 

d’extrêmes, où aucun organisme complexe ne peut se développer, abritent des bactéries, 

qualifiées d’extrêmophiles.  

 

II- Les bactéries peuplant les milieux extrêmes 

Une bactérie dite extrêmophile est une bactérie qui se développe dans des conditions 

physiques ou géochimiques extrêmes, qui est préjudiciables à la majorité des formes de vie sur 

Terre (Gupta et al., 2014). Ces bactéries se développent de manière optimale dans ces 

conditions extrêmes de température, de pression, de rayonnement, de disponibilité de l’eau, de 

salinité et de pH. De nos jours, les organismes procaryotes extrêmophiles sont très étudiés, 

notamment par les enzymologistes afin de les exploiter pour diverses biotechnologies (Van den 

Burg, 2003). En effet, les processus métaboliques et les fonctions biologiques spécifiques de 

ces bactéries sont dus à leurs enzymes et protéines qui sont adaptées pour fonctionner de 

manière optimale dans ces environnements extrêmes. Ces enzymes présentent des 

caractéristiques uniques telles qu’une stabilité thermique extrême et une résistance aux 

dénaturants chimiques, dont des pH extrêmes (Gaur et al., 2010 ; Gupta et al., 2014 ; Karan et 

al., 2011). En fonction des conditions extrêmes dans lesquelles les bactéries se développent, 

elles sont définies par différents termes : thermophile (croissance optimale entre 60 et 80°C), 

hyperthermophile (croissance optimale au-dessus de 80°C), psychrophile (croissance optimale 

entre 0 et 20°C), acidophile (croissance optimale entre pH 1 et pH 5), alcaliphile (croissance 

optimale au-dessus de pH 9), halophile (croissance optimale dans des environnements à forte 

concentration en sels), piézophile (croissance optimale à une pression hydrostatique élevée), 

oligothrophe (croissance dans des environnements limités en nutriments), endolithique 

(croissance dans la roche ou dans les pores des minéraux) et xérophile (croissance dans des 

conditions sèches, avec une faible disponibilité en eau). Certaines bactéries ont même la 

capacité de se développer dans des environnements fortement contaminés par la radioactivité, 
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et semblent être naturellement résistantes à cette radioactivité. Ces bactéries très résistantes à 

des niveaux élevés de rayonnements ionisants sont connus sous le nom de radiophiles (Gupta 

et al., 2014). 

 

III- Radiorésistance des bactéries 

Des bactéries se développant dans des milieux aux niveaux de contamination radioactive 

élevés, comme la zone d’accident de la centrale nucléaire de Tchernobyl (Chapon et al., 2012 ; 

Ragon et al., 2011), semblent naturellement résister à cette radioactivité. Ce phénomène de 

radiorésistance est souvent associé à des modifications génétiques affectant la réparation de 

l’ADN et les fonctions métaboliques. Celle-ci a probablement évolué chez les organismes 

exposés à des conditions de stress génotoxiques et oxydatifs (rayonnement UV, produits 

chimiques toxiques) dans leur environnement naturel. La réduction du taux de croissance et une 

flexibilité métabolique semblent être des caractéristiques de nombreux phénotypes de 

résistances au stress (Shuryak., 2019). Par exemple de nombreux procaryotes radiorésistants 

(Deinococcus radiodurans) ont un taux de croissance et de reproduction plus lent que les 

procaryotes radiosensibles (Escherichia coli) (Sharma et al., 2013) La radiorésistance implique 

non seulement la réparation de l’ADN, mais aussi le bon fonctionnement des protéines et autres 

systèmes nécessaires pour cette réparation et pour maintenir une homéostasie cellulaire après 

une exposition aux rayonnements ionisants. Des mécanismes incluant des antioxydants non 

enzymatiques et des ajustements physiologiques pour lutter contre le stress oxydatif peuvent 

également être mis en place par les bactéries radiorésistantes, en synergie avec les systèmes de 

réparations de l’ADN. Les bactéries du genre Deinococcus sont connues pour être résistantes 

aux radiations ionisantes ainsi qu’à autres agents génotoxiques en tant que cellules végétatives 

métaboliquement actives contrairement à d’autres microbes qui ne résistent que lors de phases 

de repos sous forme de spores. Ils peuvent également proliférer sous des niveaux élevés de 

radiation chronique, ce qui suggère que leurs systèmes de réparation des dommages à l’ADN 

peuvent fonctionner efficacement même lors d’une induction continue de dommages par les 

rayonnements ionisants (Shuryak., 2019).  

Cependant, à fortes concentrations, les radionucléides, notamment l’uranium, contribuent à 

une pression persistante sur les communautés bactériennes par leurs impacts délétères sur la 

diversité microbienne, la variabilité génétique au sein des taxons et la richesse (Bondici et al., 

2013 ; Hoyos-Hernandez et al. 2019, Mondani et al., 2011 ; Sutcliffe et al., 2017 ; Yan et Luo, 
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2015). En plus d'être un émetteur alpha et de former des produits de désintégration, tels que le 

radium 226, l'uranium présente une chimiotoxicité. Ce second processus est généralement 

considéré comme plus impactant (Chandwadkar et al., 2018) et est directement lié à la 

biodisponibilité des radionucléides et donc à la spéciation chimique (Bresson et al., 2011 ; 

Salbu, 2007). Par conséquent, la composition de la communauté microbienne est connue pour 

être spécifique aux sites et liée aux niveaux de concentration et/ou aux différentes conditions 

environnementales géochimiques et physiologiques (Dhal et al., 2011 ; Lopez-Fernandez et al., 

2021 ; Radeva et al., 2013). 

 

IV- Impact de l’uranium sur les communautés bactériennes 

Un certain nombre d'études ont montré un effet de fortes concentrations d'uranium sur la 

structure des communautés microbiennes (Hoyos Hernandez et al., 2019 ; Jaswal et al., 2019 ; 

Li et al., 2018 ; Mondani et al., 2011 ; Mumtaz et al., 2018 ; Radeva et al., 2013 ; Rogiers et al., 

2021 ; Sitte et al., 2015 ; Suriya et al., 2017 ; Yan et Luo, 2015 ; Zeng et al., 2020). Cependant, 

il est difficile d'observer une réponse universelle des communautés microbiennes indigènes à 

la contamination par les radionucléides (Rogiers et al., 2021). En général, il a été observé que 

les sites contaminés par les radionucléides présentent une grande variété de micro-organismes 

organisés en communautés complexes spécifiques aux sites (Dhal et al., 2011 ; Dhal, 2018 ; 

Islam et al., 2011 ; Martinez et al., 2006 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008). Bien que dans 

certaines études, aucune association claire entre la contamination par l'uranium et la diversité 

bactérienne n'ait été observée (Li et al., 2018), d'autres études montrent un changement 

significatif de la diversité bactérienne. Certaines études montrent une diminution de la diversité 

bactérienne dans les sites contaminés (Hoyos Hernandez et al., 2019 ; Rogiers et al., 2021 ; 

Suriya et al., 2017), tandis que d'autres montrent une augmentation de la diversité (Radeva et 

al., 2013 ; Theodorakopoulos et al., 2017 ; Zeng et al., 2020). L’uranium pourrait entraîner une 

pression sélective sur les bactéries qui font évoluer les communautés bactériennes indigènes 

vers une composition dominée par des espèces résistantes qui conduisent à des communautés 

tolérantes à des niveaux de contamination spécifiques aux sites (Chandwadkar et al., 2018 ; 

Hoyos Hernandez., 2019 ; Jaswall et al 2019 ; Martinez et al., 2006; Mondani et al., 2011 ; 

Radeva et al 2013 ; Rogiers et al., 2021). Dans ce but, plusieurs études ont décrit les 

communautés bactériennes présentes dans des environnements contaminés en uranium. Le 

Tableau 2, ci-dessous, résume les résultats obtenus dans ces études. 
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Tableau 2 : Synthèse bibliographique des recherches menées sur les communautés bactériennes provenant de sites contaminés en uranium 
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Cette synthèse bibliographique démontre que les taxons affiliés aux Proteobacteria, 

Actinobacteria, Bacteroidetes, Firmicutes et Acidobacteria sont dominants dans des 

environnements contaminés en uranium et pourraient présenter des métabolismes spécifiques 

leur permettant de résister à de fortes concentrations d'uranium. Outre la description et la 

distribution de ces communautés bactériennes dans des environnements contaminés en 

uranium, il est également nécessaire d’obtenir des informations sur la physiologie des bactéries 

isolées dans ces environnements particuliers (Merroun et Selenska Pobell, 2008). En effet, ces 

communautés bactériennes, très bien adaptées aux fortes concentrations en uranium, jouent un 

rôle majeur dans la mobilité de l’uranium dans l’environnenent (Kolhe et al., 2018 ; Lopez-

Fernandez et al., 2021 ; Merroun et Selenska Pobell, 2008 ; Shukla et al., 2017) par divers 

mécanismes décrits dans la partie suivante. 



39 

 

Partie C : Rôle des bactéries dans la spéciation (mobilité) 

de l’uranium 

Les processus bactériens peuvent affecter significativement la mobilité des radionucléides 

dans l’environnement, en particulier l’uranium. Les bactéries peuvent interagir par des 

processus indirects avec l’uranium en modifiant l’environnement local, comme par exemple le 

pH ou le potentiel d’oxydoréduction, ce qui peut entrainer une modification de la spéciation de 

l’uranium. D’autre part, les interactions directes correspondent à une action de la bactérie sur 

l’uranium, soit par un changement d’état d’oxydation de l’uranium, ou par accumulation, 

adsorption, complexation avec des protéines, polysaccharides et des biomolécules 

microbiennes (Fashola et al., 2016 ; Kolhe et al., 2018; Lloyd, 2003 ; Merroun et Selenska-

Pobell, 2008). Il existe quatre mécanismes principaux d’interaction des bactéries avec 

l’uranium entrainant son immobilisation : la biosorption, la bioaccumulation, la bioréduction et 

la biominéralisation, résumés sur la Figure 4 ci-dessous :  

 

Figure 4 : Mécanisme d’interaction entre bactéries et uranium conduisant à une immobilisation de l’uranium dans 

l’environnement (d’après Kolhe et al., 2018) 

 

De nombreuses espèces bactériennes ont été étudiées pour leur capacité à interagir avec 

l’uranium et modifier sa spéciation. Le Tableau 3 ci-dessous présente quelques souches 

bactériennes interagissant avec l’uranium référencées dans la littérature. 
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Tableau 3 : Exemples de bactéries étudiées pour leur capacité à interagir avec l'uranium 

 

 

 

I- Biosorption 

La biosorption décrit l’adsorption passive et l’accumulation de métaux ou de 

radioéléments à la surface des cellules microbiennes vivantes ou mortes (Kolhe et al., 2018). 

Le phénomène de biosorption peut se produire directement, par interaction entre un ion 

métallique cationique avec les groupes fonctionnels de la paroi cellulaire anionique, ou il peut 

être indirect, soit avec des polysaccharides extracellulaires (EPS) sécrétés par des bactéries, la 

couche S (S-layer) ou la capsule des bactéries. Les ligands de la paroi cellulaire tels que les 

groupes carboxyle, amine, hydroxyle, phosphate et sulfhydryle lient les métaux par sorption 

chimique (Kolhe et al., 2018 ; Lopez-Fernandes et al., 2021 ; Merroun et Selenska-Pobell, 

2008). L'adsorption d’uranium sur la surface cellulaire est due aux forces d'attraction 

électrostatique existant entre les cations métalliques et la surface cellulaire chargée 

négativement, entraînant une liaison électrostatique. Les processus métaboliques n’étant pas 

impliqués, ce phénomène est souvent rapide. La biosorption entraine l’immobilisation du 

radionucléide à la surface des bactéries. Le processus est spécifique à l’espèce et est influencé 

par la température, le pH, la sécrétion ou la production d’exopolymères, la présence de 

composés organiques ou inorganiques et de métabolites (Shukla et al., 2017).  

Théoriquement, toutes les bactéries seraient capables de biosorber l’uranium, cependant 

selon la structure de leur paroi (Gram+ ou Gram-), des différences peuvent être observées. Chez 
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les bactéries Gram+, l’adsorption de l’uranium intervient préférentiellement avec la couche de 

peptidoglycane externe de la membrane plasmique riche en groupes carboxyles et phosphates 

(Merroun et Selenska-Pobell, 2008). Pour les bactéries Gram-, les phospholipides et les groupes 

phosphates de la couche de lipopolysaccharide sont particulièrement importants dans la fixation 

des ions uranyles (Kolhe et al., 2018). 

La couche S de bactéries, structure cristalline composée de glycroprotéines qui recouvre 

entièrement la surface de certaines cellules bactériennes, peut également adsorber l’uranium à 

la surface des cellules. En effet, la couche S des bactéries, dont la structure protéique est 

majoritairement formée de groupements carboxyles et phosphorylés (Merroun et Selenska-

Pobell, 2008) peut être impliquée dans la complexation de l’uranium à la surface des cellules. 

Par exemple, la souche Bacillus sphaericus JG-A12, isolée d’une fosse à déchets d'extraction 

d'uranium, possède une couche S capable de fixer l’uranium grâce à ses groupes phosphates et 

carboxyles (Merroun et al., 2005). La Figure 5 montre la localisation cellulaire de l’uranium 

sur la couche interne de la couche S, où les groupes chargés négativement sont situés. La forte 

affinité des groupes phosphates présents à la surface cellulaire permet à Bacillus sphaericus 

JG-A12 de se lier sélectivement à de grandes quantités d’uranium avant d’être endommagée 

par ce radionucléide toxique (Merroun et al., 2005). 

 

Figure 5 : Observation en microscopie électronique en transmission de la localisation de l'uranium (a) à la surface des cellules 

de Bacillus sphaericus JG-A12 (Merroun et al., 2005) 

 

De plus, certaines espèces bactériennes peuvent produire des substances polymériques 

extracellulaires (EPS) qui sont principalement composées de polysaccharides, de protéines, 
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d'acides nucléiques et de lipides, contenant des groupes fonctionnels tels que les carboxyles, 

phosphores, amines et hydroxyles qui représentent des sites de liaisons potentiels pour la 

séquestration des ions uranium (Merroun et Selenska-Pobell, 2008). Par exemple, une 

cyanobactérie marine, Synechococcus elongatus, a été étudiée pour ses propriétés à adsorber 

l’uranium à des valeurs de pH environnementales, grâce à la production de polysaccharides 

extracellulaires (EPS) (Acharya et al., 2013). Ce phénomène permet de limiter le transport des 

métaux vers l’intérieur de la cellule.  

Cependant, la biosorption est limitée par la saturation rapide des sites de liaison de la 

paroi cellulaire, ainsi que par la désorption compétitive, due à des cations, autres que ceux 

souhaités, pour un site de liaison de la cellule (Jabbar et Wallner, 2015). De plus, le matériel 

sorbé pourrait être remis en solution lorsque les cellules meurent et se décomposent, bien que 

dans une étude, la décomposition cellulaire simulée ait facilité la précipitation du phosphate 

d'uranyle (Knopp et al., 2003).  

 

II- Bioaccumulation 

Les cellules bactériennes sont également capables d’accumuler plusieurs radioéléments, 

dont l’uranium, via des mécanismes de bioaccumulation. La bioaccumulation peut être résumée 

comme étant un enrichissement de contaminants dans un organisme par rapport à son 

environnement (Newsome et al., 2014). Le processus de bioaccumulation peut être à la fois 

passif ou actif. La pénétration d’uranium dans les cellules microbiennes est effectuée par les 

voies classiques de transports, comme le ferait un ion essentiel impliqué dans la physiologie 

des cellules. L’accumulation active de l’uranium est due à une absorption fortuite de ce 

radioélément du fait de sa similitude avec des éléments essentiels nécessaires au 

fonctionnement des cellules ou en raison d’une augmentation de la perméabilité membranaire 

causée par la toxicité de l’uranium (Lopez-Fernandez et al., 2021). Plusieurs bactéries ont été 

étudiées et mises en évidence pour leur capacité à accumuler l’uranium dans leurs cellules. Les 

cellules de Stenotrophomonas maltophilia JG-2, souche isolée à partir de déchets d’uranium, 

accumulent l’uranium de manière importante sous forme de cristaux à l’intérieur des cellules 

(Merroun et Selenska-Pobell, 2008). La souche Bacillus sp. dwc-2, isolée d’un site de dépôt de 

déchets d’uranium, a également révélé sa capacité à absorber l’uranium. Les observations MET 

des cellules bactériennes exposées à une solution d'uranium ont montré que l'uranium était 
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principalement accumulé dans la région cytoplasmique sous forme de granules denses. (Li et 

al., 2014).  

 

Figure 6 : Observation en microscopie électronique en transmission de la localisation de l'uranium (c et d) à l’intérieur des 

cellules de Bacillus sp. dwc-2 (Li et al., 2014) 

 

 

III- Biominéralisation 

 

La biominéralisation (ou bioprécipitation) est un mécanisme entrainant la précipitation de 

métaux stables, tel l’uranium, par des ligands produits par voie enzymatique par certaines 

bactéries tels que des phosphates, carbonates et sulfures, et constitue un moyen d’éliminer 

l’uranium d’une solution (Kolhe et al., 2018 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008 ; Newsome et 

al., 2014 ; Shukla et al., 2017). Le produit final de ce processus est généralement un minéral 

insoluble, d’où le terme biominéralisation plus que bioprécipitation (Kolhe et al., 2018). 

L'avantage de la formation de ligands bactériens est qu'une concentration élevée de ligands est 

obtenue en juxtaposition avec les surfaces cellulaires, ce qui peut fournir des sites de nucléation 

pour une initiation rapide de la précipitation de l’uranium (Merroun et Selenska-Pobell, 2008).  

De nombreuses recherches récentes se sont orientées vers la biominéralisation de l’uranium 

par des bactéries aérobies ou anaérobies présentant une activité enzymatique de type 

phosphatase (Sànchez-Castro et al., 2020). Ces bactéries possèdent des phosphohydrolases 

(également appelé phosphatases) qui sont classées en phosphatases acides ou alcalines en 

fonction du pH requis pour leur activité optimale (Sànchez-Castro et al., 2020). Ces 
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phosphatases sont libérées soit à l’extérieur de la membrane plasmique, soit intégrées en tant 

que composantes de la membrane. La fonction principale des phosphatases est de soutenir la 

nutrition microbienne en libérant des orthophosphates au cas où ils ne seraient pas présents dans 

l’environnement (Sànchez-Castro et al., 2020). Ces orthophosphates inorganiques, libérés dans 

l’environnement, peuvent interagir comme ligands en présence de cations, tel que l’ion uranyle 

(UO2
2+), induisant la biominéralisation de l’U(VI) et réduisant par conséquent sa 

biodisponibilité et sa toxicité pour les bactéries (Sànchez-Castro et al., 2020). En particulier 

Serratia sp. strain OT II 7 (isolée du gisement d’uranium de Domiasiat (Inde)) (Chandwadkar 

et al., 2018 ) et Serratia sp. (isolée du site nucléaire de Sellafield (Royaume Uni)) (Newsome 

et al., 2015) ont été étudiées pour leur capacité à biominéraliser l’uranium en présence d’une 

source de phosphate dans le milieu (β-glycérophosphate). Cette précipitation est possible grâce 

aux enzymes phosphatases de ces souches bactériennes permettant la libération de phosphates, 

à partir de l’hydrolyse du substrat organophosphoré, qui vont se complexer avec l’uranium et 

former des cristaux de phosphate d’uranium insolubles (Chandwadkar et al., 2018 ; Newsome 

et al., 2015). Plusieurs facteurs, dont les activités spécifiques des phosphatases, les sites de 

nucléation à la surface des cellules, les pH optimaux des phosphatases, la spéciation aqueuse 

de l'uranium et la localisation cellulaire des phosphatases, individuellement ou en combinaison, 

contribuent à l'efficacité du processus de bioprécipitation de l'uranium. (Chandwadkar et al., 

2018) 

 

 

Figure 7 : Observation en microscopie électronique en transmission de la localisation de l'uranium (flèche rouge) dans 

l’espace extracellulaire des cellules de Serratia sp. strain OT II 7 (Chandwadkar et al., 2018) 
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IV- Bioréduction 

Le processus de bioréduction consiste en la réduction bactérienne de l’uranium (VI) soluble 

en uranium (IV) insoluble, liée à une modification de son état d’oxydation par le biais de 

processus métaboliques (Kolhe et al., 2018). En effet, en absence d’oxygène, les bactéries sont 

capables de respirer différents accepteurs d’électrons, comme l’uranium, afin d’obtenir 

l’énergie nécessaire à leur métabolisme (Newsome et al., 2014). Ce phénomène fut mis en 

évidence avec la souche Veillonella alcalescens (Woolfolk et Whiteley 1962) mais également 

sur Geobacter metallireducens et Shewanella putrefacien (Lovley et al., 1991) qui sont des 

bactéries ferro-réductrices. À pH neutre, l'U(VI) présente un couple redox similaire à celui du 

Fe(III), et les bactéries réduisant le Fe(III) sont capables de respirer l'U(VI) en tant qu'accepteur 

d'électrons alternatif, en le réduisant en U(IV) insoluble (Lovley et al., 1991).  Jusqu’à 

maintenant, plusieurs espèces bactériennes ont démontré leur capacité à bioréduire l’uranium 

dont des bactéries sulfato-réductrices, des bactéries thermophiles, des bactéries acidotolérantes 

et des bactéries fermentaires (Merroun et Selenska-Pobell, 2008). La réduction de l’U(VI) 

entraine généralement la formation d’uraninite (UO2), via l’activité de cytochrome de type c, et 

qui peut être localisée en dehors des bactéries (Lovley et Phillips, 1992), mais également dans 

le périplasme (Suzuki et al., 2004) et sur les membranes (Abdelouas et al., 1998) comme illustré 

sur la Figure 8. Cette bioréduction de l’U(VI) en U(IV) peut jouer un rôle important dans le 

cycle géochimique de l’uranium et peut également servir de mécanisme de bioremédiation 

d’eaux contaminées par l’uranium. 

 

Figure 8 : Observation en microscopie électronique à balayage de la localisation de précipités d’uraninite à la surface des 

cellules de Shewanella putrefaciens (Abdelouas et al., 1998) 
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V- Bioremédiation de l’uranium dans l’environnement 

De par leur capacité à transformer l’uranium d’une forme mobile et biodisponible, à une 

forme insoluble, moins biodisponible et par conséquent, moins toxique, l’utilisation de 

bactéries in situ, peut être envisagée pour des processus de décontamination, ou bioremédiation 

(Kolhe et al., 2018). En particulier, la bioréduction in situ a déjà été utilisée pour immobiliser 

l’uranium dans des environnements contaminés, tel que dans des eaux souterraines d’une nappe 

d’aquifère contaminée par l’uranium (Anderson et al., 2003). En effet, dans cette étude, les eaux 

souterraines de cette ancienne installation de traitement de minerai d'uranium sont contaminées 

par de faibles niveaux d'uranium, qui ont été lixiviés des résidus dans l'aquifère. De ce fait, une 

biostimulation in situ de bactéries réductrices de métaux dans ces eaux a été réalisée par 

injection d’acétate (donneur d’électrons). Après 50 jours, une diminution de la concentration 

en uranium dans ces eaux a été observée, avec une augmentation de la concentration en fer (II) 

et l’enrichissement en Geobacter (espèce ferro-réductrice connue). Les avantages d’une 

bioremédiation in situ sont que l’uranium est immobilisé sur place, sans exposition en surface, 

les donneurs d’électrons utilisés dans la biostimulation sont généralement peu coûteux, et il 

n’est pas nécessaire d’utiliser des microorganismes non indigènes (Selvakumar et al., 2018). 

Cependant la stabilité à long terme des phases minérales formées est cruciale pour le succès de 

la biorestauration d’un site. Or, les minéraux d’uraninite formés sont connus pour être moins 

stables et facilement oxydables en forme U(VI) mobile par l’oxygène ou le nitrate (Huang et 

al., 2017 ; Kolhe et al., 2018). Par conséquent, le potentiel de réoxydation de l'U(IV) doit être 

pris en compte lorsqu'il s'agit de décider si la bioréduction constitue une stratégie de 

biorestauration à long terme pour éliminer l'U(VI) des eaux souterraines (Newsome et al., 

2014). 

D’autre part, l’immobilisation de l’uranium sous forme de minéraux de phosphate d’uranyle 

a également été étudiée pour la bioremédiation in situ, en particulier pour les sites où la 

bioréduction pourrait être irréalisable en raison de concentrations élevées de nitrates ou lorsqu'il 

existe un risque de réoxydation (Newsome et al., 2014). De plus, contrairement à la 

bioréduction de l’uranium qui nécessite des conditions anaérobies, la biominéralisation peut 

être réalisée en condition aérobie, ce qui rend ce processus intéressant pour la décontamination 

d’uranium dans des eaux souterraines contaminées oxygénées (Beazley et al., 2007). Par 

conséquent, la bioremédiation d’environnements contaminés en uranium par ce proccesus de 

biominéralisation semble prometteuse mais nécessite d’être approfondie par des études 

complémentaires. 
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Partie D :  Objectifs de la thèse 

 

Les objectifs principaux de cette thèse sont : (1) de caractériser les communautés 

bactériennes de différentes sources minérales naturellement radioactives (NORM), ainsi que le 

long d’une carotte de sol prélevée dans une zone humide à l’aval de l’ancien site minier de 

Rophin (TENORM) qui est marquée par un horizon de sol défini par de fortes concentrations 

en radioéléments (dont l’uranium) dû aux activités minières ; (2) de discriminer l’influence des 

radioéléments, par rapports aux autres paramètres physicochimiques, sur la structuration des 

communautés bactériennes dans ces deux sites ; (3) d’évaluer la capacité de souches isolées de 

ces deux sites à interagir avec l’uranium, afin de déterminer l’effet de ces bactéries sur la 

mobilité et biodisponibilité de cet élément dans l’environnement.  

Pour ce faire, nous avons échantillonné des sédiments de différentes sources minérales aux 

conditions physicochimiques variées, et caractérisé les communautés bactériennes par une 

approche de métabarcoding. Ce travail décrit pour la première fois les communautés 

bactériennes des sédiments de sources minérales caractérisées par de fortes concentrations en 

radioéléments d’origine naturelle. Ces communautés bactériennes étant exposées à des niveaux 

élevés de radioactivité naturelle et chronique sur de très longues périodes, il est apparu 

intéressant d’observer si des communautés spécifiques s’y sont développées grâce à des 

fonctions particulières. En parallèle, nous avons échantillonné trois horizons de sol de la carotte 

prélevée dans la zone humide à l’aval de l’ancien site minier de Rophin, dont un horizon était 

marqué par de fortes concentrations en uranium. Les communautés bactériennes de ces trois 

horizons ont également été caractérisées par une approche de métabarcoding. Bien que 

plusieurs études aient travaillé sur la caractérisation des communautés bactériennes dans un 

contexte minier d’uranium, très peu se sont intéressées aux environnements à l’aval de ces sites 

miniers. Ce travail permettra d’observer si des populations bactériennes sont spécifiques en 

présence de fortes concentrations en radioéléments, en particulier dans la couche marquée par 

de fortes concentrations en uranium due aux activités minières, et si elles pourraient intervenir 

dans les processus de spéciation et de mobilité de l’uranium dans cette zone humide. 
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De plus, que ce soit dans les sources minérales ou le long de la carotte de sol, plusieurs 

paramètres environnementaux ont été mesurés permettant d’identifier quels sont les paramètres 

qui contribuent le plus à la structuration des communautés bactériennes. En particulier, cela 

permettra d’observer si les radioéléments d’origine naturelle (NORM) ou naturelle renforcée 

(TENORM), par rapport aux autres paramètres environnementaux, sont des « drivers » de la 

composition des communautés bactériennes dans ces deux sites.  

 Enfin, dans la littérature, les souches bactériennes étudiées pour leur capacité à interagir 

avec l’uranium proviennent généralement de sites enrichis ou contaminés en uranium. De ce 

fait, les bactéries isolées de ces deux sites présentent un fort potentiel pour interagir avec 

l’uranium. La description de ces mécanismes permettrait de mieux comprendre comment les 

souches présentent dans ces deux sites d’études sont adaptées à ces environnements extrêmes 

caractérisées par de fortes concentrations en uranium. 
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Chapitre 2 :   Sites de 

prélèvement et Méthodes 
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Ce deuxième chapitre est consacré à la description des sites d’études et aux protocoles 

expérimentaux mis en œuvre pour collecter les échantillons d’eau et sédiments dans les sources 

minérales naturellement radioactives, et de sol dans la zone humide à l’aval de l’ancien site 

minier de Rophin. Les méthodes utilisées pour analyser les communautés bactériennes dans ces 

échantillons seront passées ici en revue, ainsi que le traitement des données. Par ailleurs, les 

méthodes employées pour l’exposition des bactéries à l’uranium seront également détaillées 

dans cette partie. 

 

I- Description des sites d’études 

1) Sources minérales radioactives dans le Massif Central en Auvergne 

a) Description des sources minérales 

Le premier site échantillonné dans le cadre de cette thèse sont des sources minérales 

naturellement chargées en radioéléments. Les sources minérales étudiées sont situées dans le 

Massif Central en Auvergne (France). Ce massif est une région volcanique constituée de 

formations géologiques riches en uranium où de nombreuses sources minérales naturellement 

radioactives ont été recensées (Beaucaire et al., 1986 ; Ielsch et al., 2017 ; Risler, 1974). Parmi 

ces sources, certaines ont été conservées dans leur forme originelle et naturelle alors que 

d’autres ont été modifiées par l’homme. En effet, certaines de ces sources étaient utilisées à la 

période gallo-romaine à des fins thérapeutiques, ou de nos jours à des fins industrielles et 

commerciales (exemple de l’eau minérale de Vichy Célestins® prélevée dans la source de 

Vichy). De manière générale, ces sources minérales naturellement radioactives peuvent être 

décrites comme des écosystèmes isolés avec des propriétés physicochimiques variées 

présentant des niveaux élevés en minéraux et radionucléides par rapport à leur environnement. 

Ces minéraux et radionucléides dans ces sources proviennent de l’altération chimique des 

roches de la croûte terrestre, dont des roches granitiques riche en uranium de cette région, par 

des eaux souterraines qui vont se charger en minéraux, mais également en 238U, 232Th et 235U, 

ainsi que leurs descendants radioactifs. Ces eaux remontent ensuite sous l’effet de la pression 
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hydrostatique ou gazeuse, avec différents éléments majeurs et traces, jusqu’à l’émergence. Par 

conséquent, leur hydrochimie reflète la lithologie de l’aquifère.  

De par leurs niveaux élevés en minéraux, et principalement en radioéléments, ces 

sources minérales représentent des environnements extrêmes pour la biosphère qui y vit. Ces 

organismes vivants qui peuplent ces sources minérales sont exposés depuis des milliers 

d’années à ces radioéléments, pouvant entrainer une évolution et une adaptation de cette 

biosphère à ces conditions. Ces sources minérales, qui s’inscrivent dans un contexte NORM 

(Naturally Occuring Radioactive Materials), constituent donc des milieux intéressants pour 

étudier l’influence de la minéralisation et de la radioactivité naturelle sur la biodiversité. Dans 

ce contexte, le projet TIRAMISU (BiodiversiTy In RAdioactive MIneral SoUrces, porté par 

Vincent Breton, LPC), au sein de la ZATU (Zone Atelier Territoires Uranifères) a été élaboré 

afin de caractériser la biodiversité ainsi que les adaptations développées par ces 

microorganismes dans ces milieux définis par une radioactivité naturelle, ancienne et 

chronique. En particulier, un des objectifs de ce projet est d’étudier et comprendre les effets des 

radioéléments (radiation / toxicité chimique) sur les communautés microbiennes d'une gamme 

variée de sources minérales naturellement radioactives dans le Massif Central français 

(Auvergne).  

Dans le cadre de cette thèse, cinq sources ont été sélectionnées pour les analyses des 

communautés bactériennes par métabarcoding dans les sédiments de ces sources : Bard (B2), 

Graviers (GR), Dourioux (DO), Montagne (M1) et 3 Sauts (LE). Ces sources ont été choisies 

car elles présentaient un important gradient de conditions physicochimiques, dont les 

concentrations en radioéléments. Deux sources supplémentaires ont été sélectionnées pour 

l’isolement de souches bactériennes : Mariol (MA) et Salins (SA). Ces deux sources ont été 

ajoutées du fait qu’elles présentaient des concentrations en radioéléments élevées dans l’eau 

par rapport aux autres sources (principalement en radium 226 pour la source de Mariol et en 

uranium 238 pour la source de Salins). Il aurait été intéressant d’étudier les sources de Mariol 

et Salins en métabarcoding, mais ces sources ont été aménagées par l’homme et ne présentent 

pas de sédiments. La localisation des sources est indiquée sur la carte (Figure 9) ci-dessous.  
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Figure 9 : Localisation géographique des 7 sources minérales sélectionnées (Bard, Graviers, Dourioux, Montagne, Mariol, 3 

Sauts et Salins) dans le Massif Central (Auvergne) 

 

La source de Graviers (Figure 10.a) se situe dans la commune de Joze (Puy-de-Dôme) 

et prend sa source dans le centre de la faille de la Limagne. Cette source émerge des sédiments 

oligocènes et est riche en bicarbonate, sodium, calcium et magnésium (Risler, 1974).  

La source de Montagne est située dans la commune de Châteldon (Puy-de-Dôme) dans 

le bassin de Saint Yorre. L’eau de la source est prélevée de l’émergence et déversée à faible 

débit dans un ancien bâtiment construit pendant la période d’embouteillage (XIXème – XXème 

siècle) (Figure 10.f). Une des particularités de cette source est qu’elle est connue comme étant 

une des sources les plus radioactives de France (Risler, 1974). D’autre part, la source de Mariol 

est située dans la ville de Mariol (Allier), à 5km de Châteldon et fait partie du bassin sud de 

Vichy. L’eau de cette source jaillit dans une vasque à environ 1m du sol (Figure 10.c). Ces deux 

sources sont riches en bicarbonate et en sodium et prennent leur source dans les failles de la 
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frontière orientale de la Limagne (Risler, 1974). Néanmoins la source de Montagne est 

caractérisée par une teneur en minéraux plus faibles que d’autres sources dans la région (Risler, 

1974). 

La source de Dourioux (Figure 10.d) se situe dans la commune de Charbonnières-les-

Varennes (Puy-de-Dôme), près de la ville de Chatel-Guyon, dans la faille occidentale de la 

Limagne. Des prospections avaient mis en évidence de nombreuses zones radioactives dans 

cette région, dont la présence de tobernite près du hameau de Dourioux. Un aménagement en 

pierre protège l’émergence de cette source (Alsac et al., 1988).  

La source de Bard se situe à proximité du hameau de Bard, dans la ville de Boudes (Puy-

De-Dôme) (Figure 10.b), alors que la source de 3 Sauts (Figure 10.g) est située dans la 

commune de Leyvaux (Cantal). Ces deux sources sont situées dans la zone du Cézallier ;  le 

socle de cette région est principalement composé de roches métamorphiques. Ces sources sont 

des eaux hydrothermales salines et carbo-gazeuses, plutôt neutres (pH 6-7) et ne sont pas en 

équilibre avec la pression du CO2 atmosphérique. Leur composition chimique est riche en 

chlore, sodium, bicarbonate, calcium, fer, aluminium, phosphate et en oligo-éléments (arsenic, 

sélénium) (Beaucaire et al., 1987, Fouillac 1983 ; Négrel et al., 2000). 

Enfin, la source de Salins est située dans la commune d’Apcher (Cantal), et a été 

découverte récemment à l’occasion de sondages effectués pour la recherche de minerais. Cette 

source aménagée est caractérisée par une eau assez peu minéralisée qui s’écoule d’un robinet à 

faible débit qui est directement connecté à l’émergence de cette source (Figure 10.e).  

 

Figure 10 : Photos des 7 sources échantillonnées dans le Massif Central (Auvergne, France) en octobre 2019 et juin 2020 : a) 

Graviers; b) Bard; c) Mariol; d) Dourioux; e) Salins; f) Montagne; g) 3 Sauts 
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b) Echantillonnage des sources minérales 

Pour l’étude des communautés bactériennes par métabarcoding, deux campagnes de 

prélèvement ont été réalisées pour échantillonner les cinq sources minérales radioactives (Bard, 

Graviers, Montagne, Dourioux et 3 Sauts). La première campagne a eu lieu en octobre 2019 et 

la deuxième campagne a eu lieu en juin 2020. Lors de chaque campagne, pour chacune des 

sources, du sédiment a été prélevé est mis dans des tubes Falcon® stériles. Chaque prélèvement 

a été réalisé en triplicata pour chaque source. Ces flacons ont été ensuite stockés dans de l’azote 

liquide pour le transport, puis conservés à -80°C jusqu’à analyse.  

Pour l’isolement des souches bactériennes présentes dans ces sources, 7 sources ont été 

échantillonnées (Bard, Graviers, Montagne, Dourioux, 3 Sauts, Salins et Mariol). Les sources 

de Bard, Graviers, Montagne, Dourioux, 3 Sauts, et Mariol ont été échantillonnées en octobre 

2019, alors que la source de Salins a été échantillonnées en septembre 2020. Pour chaque 

source, un prélèvement d’eau a été effectué en triplicata dans des tubes Falcon® stériles. Si cela 

était possible, les tubes ont été ouverts sous l’eau pour les remplir puis refermés. Sinon, les 

tubes ont été remplis directement à la « fontaine » ou à l’aide d’une seringue stérile.  

Enfin pour les analyses physico-chimiques, des prélèvements d’eau ont été effectués 

pour chaque source, lors de chaque campagne. Pour cela, après rinçage d’un flacon de 150ml 

trois fois avec l’eau de source, l’eau a été prélevée soit par remplissage en ouvrant le flacon 

sous l’eau, soit à l’aide d’une seringue. Des prélèvements de sédiments ont également été 

effectués pour l’analyse des paramètres physico-chimiques dans chaque source étudiée pour les 

deux campagnes de prélèvement.  

c)  Caractérisation physico-chimique des sources minérales 

échantillonnées 

Dans le but de caractériser au mieux les profils physico-chimiques des sources, divers 

paramètres ont été mesurés par plusieurs équipes de la collaboration TIRAMISU, dans l’eau et 

les sédiments, pour chaque réplica échantillonné dans ces sources. La température de l’eau (°C), 

la conductivité (µS/cm) et l’oxygène dissous (%) ont été mesurés in situ à l’aide d’une sonde 

multi-paramètres (WTW FC 340i) et d’une sonde à oxygène (Ysi ProODO). La concentration 

en carbonates a été mesurée à l’aide d’un kit carbonate Hach. 

Les concentrations en éléments majeurs dans les échantillons d’eaux ont été mesurées 

par une technique de chromatographie ionique à haute pression (Thermo Scientific Dionex 



55 

 

Aquion), après une filtration de ces échantillons (Filtres Whatmann GF/C). Les ions majeurs 

mesurés sont (en mg/l) :  lithium (Li+), sodium (Na+), ammonium (NH4
+), potassium (K+), 

magnésium (Mg2+), calcium (Ca2+), fluor (F-), chlore (Cl-), nitrite (NO2
-), nitrate (NO3

-), 

phosphate (PO4
3-) et sulfate (SO4

2-) (GEOLAB, Clermont-Ferrand). Les métaux à l’état de 

traces (chrome (Cr), manganèse (Mn), fer (Fe), nickel (Ni), cuivre (Cu), arsenic (As), rubidium 

(Rb), strontium (Sr), césium (Cs), baryum (Ba) et plomb (Pb)), ainsi que les radioéléments 

(uranium 238 (238U), thorium 232 (232Th), Radium 226 (226Ra)) ont également été quantifiés 

dans ces échantillons d’eaux, par ICP-MS Quad (modes torche chaude et chambre de collision) 

et ICP-MS HR (uniquement pour le 226Ra) après filtration (filtres PTFE 0,45µm, tulipe filtration 

en polysulfone, pompe à vide à jet d'eau) et acidification (en milieu HNO3 0,65%) (Subatech, 

Nantes). Enfin, l’activité du radon 222 (222Rn) (Bq/l) dans l’eau a été mesurée par spectroscopie 

γ, après prélèvement dans des béchers scellés (Marinelli). Un détecteur de type puits en 

germanium de haute pureté (HPGe) d'une efficacité relative de 35% couplé au logiciel d'analyse 

gamma Genie2000 a été utilisé pour l'analyse au LPC (Clermont Ferrand, France). Pour la 

détermination de l'activité 222Rn, la raie γ de 352 keV de 214Pb (t1/2 = 27,06 min) a été considérée 

sous l'hypothèse d'un équilibre séculaire. 

Les échantillons de sédiments ont également été caractérisés chimiquement et 

radiologiquement. Tout d’abord, des analyses chimiques classiques ont été réalisées afin de 

mesurer la quantité de carbone organique total (COT en g(C)/kg), d’azote total (N tot en g/kg), 

d’hydrogène total (H tot en g/kg), de soufre total (S tot en g/kg) et de carbone total (C tot en 

g/kg) (Société INOVALYS, Nantes, accréditation COFRAC). Ensuite, les métaux traces (Cr, 

Mn, Fe, Ni, Cu, As, Rb, Sr, Cs, Ba, Pb, Th et U) ont été quantifiés par ICP-MS Quad, après 

minéralisation des échantillons et filtration (filtres seringue PTFE hydrophilisé 0,2µm) 

(Subatech, Nantes). Enfin, l’activité des radioéléments (238U, 226Ra, 210Pb, 212Pb, 228Ac, 137Cs) 

a été analysée par spectrométrie gamma, après que les échantillons aient été tamisés à 2mm, 

puis séchés à 105°C pendant au moins 24 heures (Subatech, Nantes).  

Suite à des problèmes lors de l’échantillonnage en juin 2020 pour la source de 3 Sauts, 

les paramètres physicochimiques de cette source n’ont pas pu être caractérisés. Les mesures 

physico-chimiques des sources étudiées dans le cadre des analyses des communautés 

bactériennes par métabarcoding (chapitre 3), dans l'eau et les sédiments sont rapportées dans 

les Tableau 4 et Tableau 5 ci-dessous :
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Tableau 4 : Concentrations en COT (g(C)/Kg), en CHNS totale (g/kg), en métaux traces (µg/g excepté pour Fe en mg/g), ainsi que l'activité des radioéléments (en Bq/g) mesurée dans les échantillons de sédiments pour 

chaque site lors des campagnes d'octobre 2019 et juin 2020 
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Tableau 5 : Variables physico-chimiques (conductivité, température, oxygène dissous, pH, ions majeurs, métaux traces et radioéléments) mesurées dans les échantillons d'eaux pour chaque site lors des campagnes d'octobre 

2019 et juin 2020 
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Les paramètres physico-chimiques des échantillons d’eaux des 7 sources 

échantillonnées, dont en particulier les concentrations et activités en radioéléments, sont 

résumées dans le Tableau 6 ci-dessous : 

 

Tableau 6: Principaux paramètres physico-chimiques mesurés dans l'eau des sources échantillonnées en octobre 2019. Les 

données sont présentées sous forme de moyenne ± écart-type (n=3). LD = Limite de détection ; / = mesure non effectuée 

Source 238U 

(ppb) 

226Ra 

(ppq) 

222Rn 

(Bq/l) 

Conductivité 

(µS/cm) 

pH O2 

dissous 

(%) 

Température 

(°C) 

Salins 15,91 ± 

0,73 

20 ± 11 / 3090 6,83 2,05 13,3 

Montagne 3,71 ± 

0,25 

< LD 3452,5 ± 

16,7 

693 6,54 0,65 12,5 

Mariol 0,99 ± 

0,11 

58 ± 10 138,8 ± 

0,6 

811 6,44 0,41 17,4 

Dourioux 0,66 ± 

0,11 

/ 3110,0 ± 

9,0 

255 6,73 1,12 10,7 

3 Sauts 0,5 ± 

0,12 

/ 321,6 ± 

1,7 

3890 6,66 1,35 13,1 

Bard < LD 25 ± 9 10,0 ± 

0,2 

6380 6,81 0,32 14,7 

Graviers < LD 64 ± 20 37,5 ± 

0,2 

5430 6,69 2 14,4 

 

Brièvement, les concentrations en uranium dans ces sources variaient fortement entre 

elles, avec la source de Salins qui possède la concentration la plus élevée (15,91 µg/l). Pour 5 

sources (Salins, Montagne, Mariol, Dourioux et 3 Sauts), les valeurs de concentrations sont 

supérieures au fond géochimique des eaux de rivières estimé à 0,44 µg/l dans les zones 

sédimentaires et 0,15 µg/l dans les zones de socle hercynien et alpin (Salpeteur et Angel, 2010). 

De plus ces isotopes radioactifs vont, par désintégrations radioactives spontanées, produire des 

descendants radioactifs dont en particulier le 226Ra et 222Rn. En particulier, la concentration en 

radon dans l’eau des sources de Dourioux et Montagne est très élevée par rapport aux autres 

sources étudiées. 
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2) Ancien site minier de Rophin 

a) Description du site et des projets associés 

Le deuxième site étudié, dans le cadre de cette thèse, est l’ancien site minier de Rophin 

situé dans la chaine du Forez dans le département du Puy de Dôme, près de la ville de Lachaux 

(Figure 11.a) qui faisait partie de plusieurs mines référencées comme gisements de « l’ouest de 

Lachaux » (Figure 11.b) (Martin et al., 2020). Cette région est apparue intéressante pour 

l’exploitation d’uranium du fait de la prédominance de minerais d’uranium exploitables tels 

que la parsonsite (Pb2(UO2)(PO4)2.2H2O), l’autunite (Ca(UO2)2(PO4)2.8-12 H2O) et la tobernite 

(Cu(UO2)2(PO4)2.12H2O) (Martin et al., 2020). Les principaux évènements de l’exploitation 

d’uranium dans la mine de Rophin sont résumés dans une frise chronologique (Figure 11.c). 

 

  

Figure 11 : a) Localisation du site de Rophin ; b) Vue d’ensemble du bassin versant de Rophin en 1954 avec les différentes 

extractions de gisement d’uranium à proximité ;c) Chronologie des opérations de la mine de Rophin (Martin et al., 2020) 
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Pour traiter les matériaux extraits dans la région de Lachaux, une usine de lavage a été 

construite à côté de la mine de Rophin, où étaient traités les minerais d’uranium par gravimétrie 

avec une table vibrante, des machines de concassage et un circuit de flottation qui comprenait 

3 bassins de décantation pour retenir les particules d’uranium. Environ 2000 tonnes de minerais 

ont été extraits durant la période d’activité de la mine. Les résidus de traitement de la laverie 

(environ 30 000t) ont été entreposés sur place et constituent aujourd’hui un site de stockage de 

résidus d’uranium classé ICPE (Installation Classée pour la Protection de l’Environnement), 

dont la surveillance est sous la responsabilité d’ORANO (Figure 12).  

Aujourd’hui, une végétation forestière recouvre les résidus miniers et les effluents 

d’eaux périodiques des galeries souterraines sont collectés dans une tranchée qui rejoint le 

ruisseau « le Gourgeat » qui s’écoule dans le bassin versant et la zone humide en aval de la zone 

de stockage. Ce site de stockage de Rophin, et son environnement immédiat sont devenus des 

sites expérimentaux de la Zone Atelier Territoires Uranifères (ZATU, CNRS) depuis 2015. Une 

première étude (Martin et al., 2020), combinant plusieurs approches complémentaires (étude 

historique du site, gammagraphie radiologique du bassin versant, analyse de carottes de sol 

(concentrations en métaux et datation) et dendroanalyse) a été réalisée pour évaluer et 

comprendre l’importance et l'origine de la contamination de cette zone humide autour du site 

de Rophin. Les résultats de l'étude par gammagraphie montrent une contamination dans le 

bassin versant en aval (en particulier dans la zone humide) par rapport à l'amont (Figure 12) 

(Martin et al., 2020). Ces résultats sont confirmés par les concentrations élevées d'uranium 

mesurées dans des carottes de sol prélevées en aval du site, en particulier dans une couche de 

sol limoneux blanchâtre située à une profondeur d'environ 10-30 cm (1855-3560 mg/kg U). De 

plus, la datation des carottes de sol confirme que le dépôt de cette couche chargée en uranium 

est daté entre 1950 et 1960, ce qui est en accord avec la fin des activités minières (1957). Enfin, 

une analyse isotopique du plomb a permis de bien valider l’origine minière de l’uranium dans 

cette couche de sol blanchâtre. Par conséquent, ces observations ont conduit les auteurs à 

supposer que la contamination dans cette couche de sol peut être attribuée à une distribution 

diffuse de radionucléides provenant de l’exploitation minière. En particulier cette 

contamination était due au mauvais fonctionnement et au manque d'entretien des bassins de 

décantation, qui ont entraîné la libération de particules minérales d'uranium transportées par 

l'eau (lors d’évènements d’inondation) et le dépôt de cette couche de sol blanchâtre chargée en 

uranium dans la zone humide.  
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Figure 12 : Vue d'ensemble du bassin versant du Rophin en 2018, avec les emplacements des points de mesure des relevés 

gamma, de la zone humide à l’aval du site minier, des installations minières en 1954 et du site de stockage des résidus miniers 

(ICPE) (Martin et al., 2020). 

 

Cependant, de nombreuses questions subsistent concernant le mode de transport, le 

comportement migratoire, la biodisponibilité et l'impact des radionucléides dans cette zone en 

aval de l'ancien site minier sur la biodiversité, et plus précisément sur les communautés 

microbiennes. Dans ce contexte, une première étude a été réalisée en 2017-2018 sur le ruisseau 

« le Gourgeat », situé à l’aval de l’ancien site minier, recevant les eaux d’exhaure du site ICPE 

et dont les sédiments contenaient jusqu’à 136,7 µg/g d’uranium (Projet TREMPLIN, porté par 

Clarisse Mallet, LMGE Clermont-Ferrand, et financé par NEEDS : Etude de l’impact des 

radionucléides sur la diversité microbienne autour de l’ancien site minier de Rophin). L’objectif 

de cette étude était de déterminer si une contamination chronique depuis plusieurs décennies à 

de faibles concentrations biodisponibles en radionucléides et éléments traces métalliques (< 

100mg/kg) avait un impact sur la diversité et la composition microbiennes des sédiments du 
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ruisseau « le Gourgeat » situé à l’aval de l’ancien site minier d’uranium. A cette fin, quatre 

points de prélèvements d’eau et de sédiments (Point témoin, Point 1, Point 3 et Point 5) avaient 

été collectés le long de ce ruisseau pour des analyses biologiques et physicochimiques (Figure 

13). Brièvement, cette étude avait démontré que la composition de la communauté microbienne, 

plutôt que la diversité, était significativement affectée par les contaminations à long terme aux 

éléments traces métalliques (cuivre, plomb et zinc) et aux radionucléides (uranium, radium et 

polonium) le long de ce ruisseau (Mallet et al., 2023 – en préparation). 

 

Figure 13 : Carte et photos des différents points échantillonnés dans le ruisseau « le Gourgeat » situé à l’aval de l’ancien site 

minier d’uranium de Rophin 

 

Dans la continuité des études physico-chimiques et biologiques menées au sein de la 

ZATU portant sur les environnements situés à l’aval de l’ancien site minier de Rophin, le projet 

INSPECT (INteractions, Spéciation et Effets des radionuCléides (U, Th, Ra, Po) d’une zone 

humide anThropisée), porté par Mireille del Nero (IPHC Strasbourg) a été élaboré (et financé 

par NEEDS comme projet structurant 2020-2022) dans le but de mieux comprendre les 

interactions, les transferts et les effets des radionucléides, à savoir l’uranium, le thorium, le 

polonium 210 et le radium 226, dans la zone humide située à l’aval de l’ancien site minier de 

Rophin. Cette zone humide présente un fort intérêt du fait qu’elle s’inscrive dans un contexte 

TENORM (Technologically Enhanced Naturally Occuring Radioactive Material), étant située 
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à l’aval de l’ancien site minier de Rophin (Figure 14). Comme décrit précédemment, cette zone 

humide est caractérisée par la présence d’un horizon du sol défini par de fortes concentrations 

en radionucléides, dont l’origine est le transport et l’accumulation de particules fines argileuses 

provenant du débordement des bassins de décantation associés aux anciennes activités minières. 

De plus, cette zone humide est une zone d’échange potentiel entre les différents continuum 

biosphère terrestre-sol-eau, entrainant des interactions élevées entre les radionucléides présents 

dans le profil du sol de la zone humide et les organismes de premiers niveaux de la chaine 

trophique (microorganismes et plantes). Par conséquent, ce site apparait pertinent pour évaluer 

l’incidence des activités anthropiques sur le devenir des radionucléides et les interactions avec 

la biosphère.  

 

Figure 14 : Carte positionnant dans le bassin versant (du cours d'eau : Le Gourgeat) la zone humide de Rophin (en jaune), 

l'activité minière passée (en vert) et la zone actuelle de stockage de stériles miniers (en noir), avec des débits de dose gamma 

interpolés 

 

Ce projet, dans lequel les travaux de cette thèse s’inscrivent, structure plusieurs équipes 

pluridisciplinaires pour répondre à trois objectifs principaux qui sont : (1) d’identifier l’origine 

et la spéciation des radionucléides dans le continuum sol-eaux-plantes, et comprendre 

l’influence des interfaces (nano)-minéral-solution, des matières organiques et des 
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microorganismes ; (2) d’établir les processus de transferts des radionucléides dans la zone 

humide : leur transfert passé (origine anthropique ou naturelle des radionucléides), leur labilité 

(contrôlant la remobilisation des radionucléides vers les sols) et leur biodisponibilité ; (3) 

d’explorer les interactions radionucléides – biosphère (plantes et microorganismes), afin 

d’étudier quelle est l’influence de ces radionucléides sur cette biosphère (liée à la spéciation et 

biodisponibilité des radionucléides), mais également les conséquences directes ou indirectes de 

la biosphère sur la labilité et biodisponibilité des radionucléides.  

 

b) Echantillonnage de carottes de sol dans la zone humide à l’aval du site 

de Rophin 

Des carottes du profil de sol ont été prélevées dans la zone humide à l’aval de l’ancien site 

minier de Rophin et mise en commun pour toutes les équipes participantes pour répondre aux 

objectifs de ce projet. Une première carotte de sol a été prélevée en septembre 2020 dans la 

zone humide. Cet échantillon a été prélevé sur les 50 premiers cm de sol de la zone humide à 

l’aide d’un carottier russe. Ce carottier russe contenant la carotte de sol a été immédiatement 

placé dans une boite à gants portable sous atmosphère d’azote (Figure 15).  

 

Figure 15 : Carotte de sol de 50cm prélevée en septembre 2020 dans la zone humide à l’aval de l’ancien site minier de Rophin 

à l’aide d’un carottier russe placé directement dans une boite à gants portable sous atmosphère d’azote (Crédit : Mireille Del 

Nero, IPHC).  
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La carotte a ensuite été découpée à l’intérieur de la boite à gants en fonction des différents 

horizons principaux observés puis conditionnés pour le transport. Des sous-échantillons ont été 

prélevés pour nos études microbiologiques dans le but de caractériser les communautés 

bactériennes par métabarcoding (Voir chapitre 4). Ces sous-échantillons ont été conditionnés 

pour transport dans de l’azote liquide, et congelés à -80°C au laboratoire. Dans le cadre de notre 

étude, trois profils de sols différents ont été échantillonnés pour déterminer les populations 

bactériennes dans chaque profil : une couche de surface riche en matière organique (MO), la 

zone intermédiaire blanche impactée par les activités minières (ZB), et une couche profonde 

humifère (MH) (Figure 16). 

 

Figure 16 : Log stratigraphique des différentes couches du profil de sol de la carotte prélevée dans la zone humide en septembre 

2020 (Crédit : Mireille Del Nero, Olivier Courson, IPHC) 

 

Une deuxième carotte de sol a été prélevée en juin 2021 dans la zone humide à l’aval de 

l’ancien site minier de Rophin. Cette carotte a été prélevée dans le but d’isoler des souches 

bactériennes provenant de celle-ci, en particulier dans la zone intermédiaire caractérisée par de 

fortes concentrations en uranium. Le prélèvement de cette carotte a été réalisée dans les mêmes 

conditions que la carotte de septembre 2020 (carottier russe pour extraire les 50 premiers cm et 
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placement immédiat de ce dernier dans une boite à gants portable sous atmosphère d’azote). 

Les différents horizons de la carotte de juin 2021 ont été définis comme pour la carotte de 

septembre 2020 avec une couche de surface riche en matière organique (MO), la zone blanche 

intermédiaire impactée par les activités minières (ZB) et une couche profonde humifère (MH). 

Différents échantillons de sols provenant de ces 3 couches de sol différentes, ont été prélevés 

pour isoler et identifier les bactéries présentes dans chacune de ces couches de la carotte de sol 

(Figure 17). Ces échantillons ont été prélevés directement en boite à gants dans des tubes 

cryogéniques à l’aide d’une spatule stérile, et préparés pour le transport. Une fois au laboratoire, 

ces échantillons ont été stockées à 4°C.  

 

Figure 17: Répartition des échantillons prélevés dans la carotte de sol prélevée dans la zone humide à l'aval de l'ancien site 

minier de Rophin, en juin 2021 (Crédit photo : Olivier Courson, IPHC) 

 

c) Caractérisation physico-chimique des carottes de sol échantillonnées 

Pour la carotte de septembre 2020, les éléments traces (arsenic (As), baryum (Ba), 

béryllium (Be), cadmium (Cd), cobalt (Co), chrome (Cr), césium (Cs), cuivre (Cu), gallium 

(Ga), germanium (Ge), hafnium (Hf), indium (In), niobium (Nb), nickel (Ni), plomb (Pb), 

rubidium (Rb), antimoine (Sb), scandium (Sc), tin (Sn), strontium (Sr), tantale (Ta), thorium 

(Th), uranium (U), vanadium (V), tungstène (W), yttrium (Y), zinc (Zn), zirconium (Zr), 

lanthane (La), cérium (Ce), praséodyme (Pr), néodyme (Nd), samarium (Sm), europium (Eu), 

gadolinium (Gd), terbium (Tb), dysprosium (Dy), holmium (Ho), erbium (Er), thulium (Tm), 

ytterbium (Yb) et lutécium (Lu)) et majeurs (dioxyde de silicium (SiO2), alumine (Al2O3), 

oxyde de fer (Fe2O3), oxyde de magnésium (MgO), oxyde de calcium (CaO), oxyde de sodium 

(Na2O), oxyde de potassium (K2O), dioxyde de titane (TiO2), et carbone organique (Corg)) ont 
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été caractérisés dans les différents horizons par ICP-OES et ICP-MS, au laboratoire IPHC à 

Strasbourg (Tableau 7).  

Tableau 7 : Concentrations en éléments traces (en µg/g) et éléments majeurs (%) dans chaque couche de la carotte de sol 

prélevée dans la zone humide à l'aval de l'ancien site minier de Rophin en septembre 2020 

 

Des analyses minéralogiques ont également été effectuées sur cette carotte de sol de 

septembre 2020. Ces couches de sol présentent des profils physicochimiques différents. La 

couche MO est majoritairement composée de quartz, feldspath et kaolinites, ainsi que de teneurs 

élevées en COT (Carbone Organique Total) avec une composante humique de la matière 

organique majoritaire (fraction peu soluble et riche en molécules aromatiques). D’autre part, la 

couche ZB est composée majoritairement de quartz et d’argiles (type smectite), avec une teneur 

en COT faible et une matière organique à composante fulvique majoritaire (soluble et riche en 

molécules aliphatiques). De plus, de fortes concentrations en uranium et plomb (1089 et 1606 

µg/g respectivement) ont été observées dans cette couche de sol ZB, accompagnées de 

concentrations supérieures en thorium, lanthanides et césium par rapport aux autres couches. 

Enfin, la couche MH avait des caractéristiques proches de la couche MO, avec la présence de 

quartz et feldspath majoritaires, une fraction argileuse à kaolinite-illite et une matière organique 
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abondante à forte composante humique. Ces observations démontrent que la couche MH est un 

paléosol, qui a été recouvert par une couche argileuse. 

Enfin, une analyse des éléments traces et majeurs des différents horizons de la carotte de 

sol de juin 2021 a également été réalisée au laboratoire IPHC à Strasbourg par ICP-OES et ICP-

MS. En particulier, les concentrations en arsenic (As), chrome (Cr), cuivre (Cu), plomb (Pb), 

thorium (Th), uranium (U) et zinc (Zn), dont les effets toxiques sur les bactéries ont été révélés 

(Abbas et al., 2014 ; Choudhury et Srivastava, 2001 ; Coetzee, 2018 ; Doose et al., 2021 ; Gao 

et al., 2019 ; Kushwaha et al., 2018 ; Ladomersky et Petris, 2015), sont résumées dans le 

Tableau 8 ci-dessous : 

 

Tableau 8: Concentrations en As, Cr, Cu, Pb, Th, U et Zn (en µg/g) dans chaque couche de la carotte de sol prélevée dans la 

zone humide à l'aval de l'ancien site minier de Rophin en juin 2021 

Couche 

de sol 

As 

µg/g 

Cr 

µg/g 

Cu 

µg/g 

Pb 

µg/g 

Th 

µg/g 

U 

µg/g 

Zn 

µg/g 

MO 86 ± 4 28 ± 1 60 ± 5 421 ± 42 13 ± 1 351 ± 18 112 ± 11 

ZB 207 ± 10 33 ± 2 164 ± 13 3405 ± 341 24 ± 2 1217 ± 61 388 ± 39 

MH 141 ± 7 34 ± 2 71 ± 6 2578 ± 258 20 ± 2 466 ± 23 391 ± 39 

 

 

Brièvement, comme pour la carotte de septembre 2020, de fortes concentrations en uranium 

et en plomb (1217 et 3405 µg/g respectivement), ont été mesurées dans la zone intermédiaire 

blanche (ZB). Les concentrations en uranium mesurées dans les trois horizons sont très 

supérieures à la concentration moyenne d’uranium de la croûte supérieure (environ 2 µg/g) 

(Schöner et al., 2009). Cependant ces concentrations en uranium semblent en adéquation avec 

les concentrations en uranium mesurées dans des zones humides à proximité d’anciens sites 

d’extraction d’uranium (jusqu’à plusieurs milliers de µg/g) (Li et al., 2014 ; Mangeret et al., 

2018 ; Stetten et al., 2018 ; Wang et al., 2014). 
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II- Analyses des communautés bactériennes par métabarcoding 

Une grande majorité des bactéries présentes dans l’environnement ne peuvent être cultivés 

en laboratoire, limitant l’étude de la diversité bactérienne globale par cette approche. En effet 

il est généralement difficile de reproduire les conditions environnementales originelles dans la 

composition d’un milieu de culture. De plus, certains microorganismes peuvent être dans un 

état viable mais non cultivable. Pour cela, de nouvelles méthodes pour évaluer la diversité des 

communautés bactériennes, indépendantes de la culture, ont été développées, basées en 

particulier sur l’information génétique de ces communautés bactériennes. En particulier, le 

métabarcoding (ou métagénomique ciblée) est une technique de biologie moléculaire qui 

permet l'identification simultanée de multiples espèces dans un échantillon environnemental à 

partir de leur ADN.  

Cette méthode est largement utilisée dans les études de la biodiversité et de l'écologie pour 

caractériser la composition des communautés microbiennes dans différents écosystèmes, dont 

les espèces rares ou présentes en faibles quantités dans un échantillon. Le principe de cette 

méthode consiste à extraire l’ADN total d’un échantillon environnemental, puis à amplifier et 

séquencer un gène unique commun à toutes les espèces. Dans le cadre de l’étude des 

procaryotes, dont en particulier des bactéries, le gène codant pour l’ARNr 16S est le plus utilisé 

pour les analyses de métabarcoding (Falentin et al., 2019). Ce gène de l’ARNr 16S, codant pour 

la petite sous unité des ribosomes des procaryotes, est constitué d’une alternance de régions 

conservées et variables. Les régions conservées permettent de définir des amorces dites 

« universelles » pour l’amplification de ce gène, alors que les régions variables sont considérées 

comme des marqueurs reflétant les relations phylogénétiques entre les organismes (Falentin et 

al., 2019). De plus le gène de l’ARNr 16S est peu soumis aux transferts horizontaux. C’est 

pourquoi ce gène est utilisé universellement pour la classification taxonomique des bactéries. 

L’analyse des séquences du gène de l’ARNr 16S est effectuée à l’aide de technologies de 

séquençage de nouvelle générations (NGS) qui permettent de séquencer simultanément des 

millions de fragments d’ADN à partir d’un échantillon environnemental. Les séquences 

obtenues sont ensuite comparées à des bases de données de référence pour identifier les espèces 

bactériennes présentes dans l’échantillon. 
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1) Extraction de l’ADN et vérification de l’ADN par électrophorèse 

L’extraction de l’ADN est réalisée en suivant le protocole du kit Fast DNA spin kit for Soil 

(MP Biomedicals). Pour chaque échantillon de sédiments des sources minérales ou de sol de la 

carotte de Rophin, environ 0,3 g est introduit dans un tube contenant des billes de verre et de 

tungstène de différentes tailles qui permettent une lyse mécanique des cellules. Un tampon de 

phosphate de sodium (978µl) et un tampon de lyse MT (122µl) sont ajoutés afin de dégrader et 

stabiliser les cellules lors de l’agitation. Ces tubes sont placés sous agitation active générée par 

le FastPrep-24TM instrument (MP Biomedicals) pendant 40 secondes. Toutes les centrifugations 

suivantes sont réalisées à 14 000g. Après centrifugation du lysat obtenu pendant 5 minutes, une 

solution de PPS (Protein Precipitation Solution) est ajoutée au surnageant du lysat. Après 

agitation du mélange puis centrifugation pendant 5 minutes, le culot obtenu contenant les 

protéines est éliminé et le surnageant est déposé dans un nouveau tube dans lequel est ajouté 

une matrice de fixation (Binding Matrix Suspension) contenant de la silice qui a une forte 

affinité avec l’ADN. La silice, sur laquelle l’ADN s’est fixé, est isolée de la phase liquide par 

filtration et centrifugation sur une colonne. L’ADN est ensuite précipité par ajout d’une solution 

d’éthanol (SEWS-M). Enfin l’ADN est élué avec de l’eau stérile permettant d’obtenir 25µl 

d’ADN purifié conservé à -20°C.   

 

Les fragments d’ADN extraits ont été vérifiés par électrophorèse sur gel d’agarose à 1% 

(m/v) préparé dans un tampon TBE 1X (Tris Borate EDTA) et contenant du bromure d’éthidium 

(BET) à 0,003% (v/v). L’ADN extrait est mélangé avec un tampon de charge violet puis déposé 

dans chaque puit du gel d’agarose placé dans une cuve électrophorétique. Pour chaque gel 

réalisé, un marqueur de taille, correspondant à l’ADN du phage λ digéré par les enzymes de 

restriction EcoRI et HindIII (Lambda DNA/EcoRI+HindIII Marker, ThermoFisher) a été 

ajouté. La migration de l’ADN sur le gel est réalisée pendant 45 minutes à une tension de 90V 

dans du tampon TBE 1X. A la suite de la migration, l’ADN séparé sur le gel est visualisé sous 

U.V. dans un Gel DocTM XR+ (Bio-Rad) contrôlé par le logiciel Image Lab SoftwareTM (Bio-

Rad). La révélation de l’ADN est possible grâce à la présence du BET qui s’intercale entre les 

bases de l’ADN et émet une fluorescence orangée lorsqu’il est exposé à des rayons U.V.  

Par la suite, à partir de l’analyse du gel par le logiciel Image Lab SoftwareTM (Bio-Rad), il 

est possible de déterminer la teneur en ADN extraite pour chaque échantillon (Figure 18, a). 

Pour cela, les valeurs de teneur en ADN attribuées à chaque bande du marqueur de taille 

(indiquées par le fournisseur) sont renseignées dans le logiciel, permettant de tracer une courbe 
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de régression (Figure 18, b). Le coefficient de corrélation (R2) entre l’intensité de la bande et la 

quantité de l’ADN est vérifié et validé lorsque sa valeur est supérieure ou égale à 0,99. A partir 

de la courbe de régression, le logiciel détermine la teneur en ADN (en ng/l) correspondant à 

chaque bande selon son intensité (Figure 18, c). La quantité d’ADN des échantillons étant 

standardisée pour la PCR à 30 ng/µl, cette étape permet d’optimiser les dilutions de l’ADN 

génomique extrait à réaliser pour amplifier le gène de l’ARN ribosomal 16S (ARNr 16S).  

 

Figure 18 : Analyse d'un gel par le logiciel Image Lab SoftwareTM (Bio-Rad): a) Révélation au BET d'un gel d'agarose par 

exposition aux rayonnements U.V ; b) Profil de ligne obtenu pour la 1ère bande; c) Courbe de régression du marqueur de 

taille 

 

2) Amplification du gène de l’ARNr 16S par PCR et séquençage 

Afin d’amplifier la région hypervariable V4-V5 du gène codant pour l’ARNr 16S des 

bactéries, les amorces suivantes ont été utilisés : 515f (5'- GTGYCAGCMGCCGCGGTA -3') 

et 928r (5'- CCCCGYCAATTCMTTTRAGT -3') (Wang et Qian, 2009). Les réactions de 

polymérase en chaîne (PCR) ont été réalisées en microtubes de 200 µl dans lesquels est ajouté 

un mélange réactionnel composé de : 30ng d’ADN, 10% de tampon 10X (Tris-HCl 100 mM, 

pH 8,3 ; KCl 500mM, gélatine 0,01% ; Eurobio) ; 1,5mM de MgCl2, 200µM de dNTP (Sigma-

Aldrich) ; 0,4µM de chacune des deux amorces, 100µg/ml de BSA (Albumine de sérum bovin) 
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et 0,04 unité/µl de Taq ADN polymérase (Eurobiotaq ADN polymérase, Eurobio). L’ajout de 

BSA permet d’améliorer le rendement de l’amplification par PCR (Farell et Alexandre, 2012). 

La réaction d’amplification par PCR comporte une étape initiale de dénaturation de l’ADN 

génomique, suivie d’une succession d’étapes de dénaturation, d’hybridation et d’élongation, 

durant lesquelles le gène de l’ARNr 16S est multiplié plusieurs fois à partir d’une faible quantité 

de ce dernier. Pour cela, lors de l’étape d’hybridation, les amorces 515f et 928r se lient 

spécifiquement au gène de l’ARNr 16S. Puis, lors de l’étape d’élongation, la Taq ADN 

polymérase synthétise le brin complémentaire de l’ADN matrice en présence de dNTPs. Les 

tubes sont introduits dans un thermocycleur (Bio Rad i-cycler) dont le programme pour 

l’amplification standard est donné dans le Tableau 9, ci-dessous : 

 

Tableau 9 : Cycles d’amplification appliqués au cours des réactions de PCR 

Etape Cycle Temps (min) Température (°C) 

Dénaturation initiale 1 5 95°C 

Dénaturation 

35 

1 95°C 

Hybridation 1 55°C 

Elongation 1 72°C 

Terminaison 1 10 72°C 

Maintien - - 4°C 

 

L’amplification par PCR  a été vérifiée par migration par électrophorèse des fragments 

d’ADN amplifiés sur gel d’agarose à 1%. La quantité d’ADN a été quantifiée à l’aide du 

fluorimètre Qubit avec le kit Qubit dsDNA HS reagent Assay (Life Technologies). Les produits 

de PCR ont été envoyés à la plateforme Get-Plage (INRAE, Toulouse, France) pour 

multiplexage, purification et séquençage sur le séquenceur Illumina MiSeq.  

 

3) Assignation taxonomique et analyse des données 

Les données de séquençage bactérien ont été analysées via le pipeline bioinformatique 

FROGS (Finding Robust Outlier GeneS) sur la plateforme Galaxy (Escudié et al., 2018). 

FROGS est un pipeline de traitement de données qui permet de traiter et d'analyser les données 

de séquençage d’ADN environnemental provenant d'échantillons biologiques divers (eau, sol, 

sédiments) et permet l’analyse de la diversité taxonomique de ces échantillons. Le pipeline 

FROGS utilise des outils bioinformatiques pour filtrer, assembler et annoter les séquences 
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d'ADN. En bref, après une étape de prétraitement des données et assemblage des lectures de 

séquences avec Vsearch (Rognes et al., 2016), les lectures de séquences sont regroupées en 

unités taxonomiques opérationnelles (OTUs) avec Swarm (Mahé et al., 2014) qui fonctionne 

avec un seuil de clustering de 97%. Enfin, après une étape de suppression des séquences 

chimériques et une étape de filtration (suppression des singletons et des séquences 16S 

chloroplastiques et mitochondriaux), les séquences des OTUs ont été comparées aux bases de 

données SILVA_132_16s (Quast et al., 2013). Cette banque de données est l’une des plus riches 

en termes de séquences de gènes d’ARNr 16S qui, de plus, est mise à jour fréquemment 

(Falentin et al., 2019). Cette analyse bioinformatique aboutit à la production d’une table 

d’abondance des OTUs avec leurs affiliations taxonomiques, appelée plus communément 

« table d’OTUs ».  

 Enfin l’analyse des données de séquençage des communautés bactriennes a été réalisée 

à l’aide du package phyloseq, du logiciel R (McMurdie et Holmes, 2013). En effet, ce package 

a été développé pour permettre la manipulation, l’analyse et la visualisation de données de 

séquençage de communautés microbiennes. En particulier, ce package a permis de calculer et 

visualiser graphiquement les indices de diversité alpha et beta des différents échantillons 

étudiés. Les différents indices de diversité alpha mesurés pour comparer les communautés 

bactériennes de chaque échantillon sont : 

- Le nombres d’OTUs observées par échantillon 

  

- La richesse spécifique avec l’indice de Chao1, qui représente le nombre d’espèces que 

comptent les communautés bactériennes, sans tenir compte de l’abondance relative de 

chacune des espèces. 

 

- La diversité bactérienne avec l’indice de Shannon, qui reflète aussi bien le nombre 

d’espèces que leur abondance dans un échantillon  

 

De plus, le package phyloseq a également été utilisé pour l’analyse de la composition 

taxonomique des communautés bactériennes, en calculant l’abondance relative de chaque 

phylum par échantillon.  
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III- Isolement et identification des souches bactériennes 

La culture bactérienne permet, selon l’objectif de notre étude, d’isoler et d’identifier des 

souches bactériennes provenant des deux environnements radioactifs étudiés : les sources 

minérales et la zone humide à l’aval de l’ancien site minier de Rophin. Bien que les méthodes 

de cultures ne permettent pas d’obtenir une vue exhaustive de la diversité bactérienne dans ces 

deux environnements (0,1 à 10% des cellules sont cultivables en laboratoire) (Rappé et 

Giovannoni, 2003), contrairement à l’analyse de la diversité par métabarcoding, le principal 

avantage de la culture bactérienne dans le cadre de notre étude est qu’elle permet d’obtenir 

« physiquement » les souches bactériennes. Par conséquent, des expériences de mise en contact 

d’isolats bactériens avec l’uranium seront réalisables et permettront de mieux comprendre 

comment ces souches interagissent avec l’uranium dans ces environnements.  

 

1) Isolement de souches bactériennes 

Afin de pouvoir isoler les bactéries présentes dans les échantillons d’eau des sources 

minérales et de sol de la carotte prélevée dans la zone humide à l’aval du site de Rophin, une 

mise en culture non sélective sur milieu nutritif TSB (0,1X) (Tryptic Soja Broth) solide a été 

réalisée afin d’obtenir la plus large gamme de bactéries présentes dans ces deux 

environnements. Ce milieu, déjà utilisé au sein du laboratoire LP2iB pour l’isolement de 

souches provenant d’environnements radioactifs, est un milieu d’enrichissement polyvalent 

utilisé dans des procédures qualitatives pour le test de stérilité et pour l’enrichissement et la 

culture de microorganismes aérobies courants. La composition de ce milieu de culture est 

donnée en Annexe 1. Le milieu TSB (0,1X) solide est obtenu en ajoutant 3g/L de TSB avec 

15g/L d’agar. Le milieu est stérilisé par autoclavage à 121°C et coulé dans des boites de Pétri 

stériles.  

a) Ensemencement des échantillons d’eau des sources minérales  

Pour les échantillons d’eau provenant des sources (Bard, Dourioux, Graviers, 3 Sauts, 

Montagne, Mariol et Salins), après homogénéisation des échantillons, 300µl de chaque 

échantillon a été ensemencé en triplicata par étalement sur des boites de Pétri en TSB (0,1X), 

selon la méthode des dilutions successives de 10-1 à 10-4. Le pH pour la préparation du milieu 

de culture est de 6,5 pour les sources de Montagne et Mariol, et Salins, et de 6,7 pour Bard, 3 

Sauts, Dourioux et Graviers. Ce pH est choisi afin de se rapprocher des valeurs 
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environnementales mesurées pour chaque source. Les boites de Pétri ont été incubées à 25°C 

pour une durée de 10 jours, pour favoriser la croissance des bactéries mésophiles. La Figure 19 

ci-dessous présente une dilution en série obtenue pour la croissance bactérienne de l’eau de la 

source de Graviers échantillonnée en octobre 2019 (duplicata 1). 

 

 

 

Figure 19: Culture bactérienne par dilution en série de l'échantillon d'eau de la source de Graviers, duplicata 1, après 10 

jours d'incubation à 25°C (recto/verso des boites de Pétri) 

 

b) Ensemencement des échantillons de sol de la carotte de Rophin 

D’autre part, pour les échantillons de sol prélevés à partir de la carotte de Rophin, les 

bactéries du sol ont été tout d’abord remises en suspension dans une solution d’eau EPPI (Eau 

Pour Préparation Injectable). Pour cela, 1g de sol de chaque couche a été prélevé et mis dans 

de l’eau EPPI, puis agité pendant 20min et légèrement centrifugé. Pour chaque échantillon, le 

surnageant a été prélevé (300µl) et ensemencé en triplicata par étalement sur des boites de Pétri 

en TSB (0,1X) à pH 7, selon la méthode des dilutions successives de 10-1 à 10-5. Les boites de 

Pétri ont été incubées à 25°C pour une durée de 10 jours. La Figure 18 ci-dessous présente une 

dilution en série obtenue pour la croissance bactérienne d’un échantillon de  la couche MH dans 

le milieu TSB (duplicata 1).  

 

Figure 20: Culture bactérienne par dilution en série de l'échantillon de la couche MH dans le milieu TSB (réplica 1) après 5 

jours de croissance à 25°C 
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c) Isolement des souches bactériennes et conservation 

Pour chaque dilution, les colonies différentes sont décrites puis isolées dans une nouvelle 

boite de Pétri par la technique des stries qui permet de diluer les cellules en les étalant sur la 

surface de la boite de Pétri. Cette technique permet de s’assurer que la colonie transférée dans 

une nouvelle boite était composé d’une même cellule bactérienne. Chaque souche nouvellement 

isolée et repiquée au minimum trois fois jusqu’à s’assurer de la pureté de la souche isolée. Une 

fois les souches pures isolées sur boite de Pétri, les cellules de chaque souche sont récupérées 

à l’aide d’un râteau est introduit soit dans un tube Eppendorf® pour l’extraction d’ADN, ou 

dans des tubes cryogéniques pour la conservation. En effet, une partie des cellules sont 

conservées par congélation (à -20°C et -80°C), en présence d’un additif cryoprotecteur, le 

glycérol (15%), qui pénètre dans les cellules pour abaisser la température et éviter la formation 

de cristaux de glaces qui peuvent endommager les cellules. Enfin l’autre partie des cellules sont 

conservées à 4°C dans de l’eau EPPI pour l’extraction d’ADN.  

 

2) Identification des souches bactériennes isolées  

L’identification des souches bactériennes isolées a été réalisée par analyse phylogénétique 

de ces souches obtenues par comparaison de la séquence du gène codant pour la sous-unité 16S 

de l’ARN ribosomal 16S (ARNr 16S) avec les séquences de souches connues dans des banques 

de données (GenBank®, NCBI). Pour cela, plusieurs étapes sont nécessaires pour l’obtention 

des séquences du gène de l’ARNr 16S des souches isolées : 

 

a) Extraction de l’ADN génomique 

Les cellules bactériennes des souches isolées qui ont été récupérées dans un Eppendorf® 

sont centrifugées à 2500g. Après avoir ôté le surnageant, le culot bactérien obtenu est introduit 

dans le tube de lysing matrix E. L’extraction de l’ADN des souches isolées est réalisée en 

suivant le protocole du kit Fast DNA spin kit for Soil (MP Biomedicals), comme décrit dans la 

partie précédente. A la suite des différentes étapes d’extraction, l’ADN génomique extrait est 

suspendu dans 25µl d’eau EPPI et conservé à -20°C.  
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b) Amplification par PCR du gène de l’ARNr16S des souches isolées 

Pour l’analyse phylogénique utilisée, les amorces 8f (5’-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-

3') et 907r (5'-CCGTCAATTCMTTTGAGTTT-3') sélectionnées et utilisées lors des réactions 

d’amplification par PCR sont des amorces universelles spécifiques du gène de l’ARNr 16S 

bactérien (Sack et al., 2010 ; Weisburg et al., 1991). La PCR a été réalisée en microtubes de 

200 µl dans lesquels est ajouté un mélange réactionnel (volume final 25µl) composé de : 30ng 

d’ADN, 10% de tampon 10X (Tris-HCl 100 mM, pH 8,3 ; KCl 500mM, gélatine 0,01% ; 

Eurobio) ; 1,5mM de MgCl2, 200µM de dNTP (Sigma-Aldrich) ; 0,4µM de chacune des deux 

amorces et 0,04 unité/µl de Taq ADN polymérase (Eurobiotaq ADN polymérase – Eurobio). 

Un contrôle négatif (eau stérile) a été réalisé pour s’assurer de la stérilité des différents réactifs 

utilisés, ainsi qu’un contrôle positif pour s’assurer du bon fonctionnement de la PCR. Le 

programme utilisé pour l’amplification par PCR est le même que celui présenté dans le Tableau 

9. Après amplification, la quantité d’ADN amplifiée est vérifiée par électrophorèse sur gel 

d’agarose à 1%. 

c) Séquençage et identification des souches bactériennes isolées 

Les portions amplifiées sont séquencées par la méthode de Sanger, réalisée par la société 

Genewiz (Allemagne). Cette méthode a été préférée pour séquencer les souches isolées du fait 

qu’elle soit précise et fiable, bien qu’elle soit lente et coûteuse contrairement au séquençage 

nouvelle génération. Les résultats sont obtenus sous forme de fichier texte contenant la 

séquence et d’un chromatogramme correspondant. Le chromatogramme représente la migration 

des produits de séquençage marqués par électrophorèse capillaire. Les premières et dernières 

bases étant généralement peu résolues (apparition de N dans la séquence), ces bases ont été 

supprimées des séquences brutes fournies par Genewiz.  

Les séquences ainsi obtenues des souches bactériennes isolées sont comparées aux banques 

de données (GenBank®, NCBI) grâce au logiciel BLASTn (Altschul et al., 1997). Leur 

similarité de séquence par rapport aux organismes de référence répertoriés dans les bases de 

données permet d’identifier l’espèce la plus proche de la souche isolée. Les séquences sont ainsi 

classées par unité taxonomique opérationnelle (OTU), une OTU étant un regroupement 

d’individus d’une même espèce dont les séquences d’ADNr 16S présentent une similitude de 

plus de 97%. 
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d) Analyses phylogénétiques 

En plus de permettre l’identification des bactéries cultivables, les résultats du séquençage 

permettent d’établir un arbre phylogénétique. Les arbres sont obtenus par le logiciel MEGA-X 

(Kumar et al., 2018). Les séquences d’ADNr 16S des souches isolées et des organismes 

apparentés sont alignées par la méthode ClustalW (Thompson et al. , 1994). Les arbres 

phylogénétiques sont créés à partir de la méthode statistique de Neighbor-Joining (Saitou et 

Nei, 1987), indiquant la position des souches isolées par rapport aux microorganismes connus. 

La robustesse statistique des embranchements des arbres phylogénétiques obtenue est donnée 

par la méthode de bootstrap réalisée sur 1000 réplications (Felsenstein, 1985). De ce fait, cet 

arbre permet de situer génétiquement les souches isolées dans notre étude par rapport aux 

espèces connues. 

 

IV- Exposition des bactéries à l’uranium 

Un des objectifs de cette thèse était d’explorer les mécanismes d’interaction mis en place 

par des souches bactériennes isolées des sources minérales et du site de Rophin avec l’uranium. 

Pour cette raison, plusieurs souches bactériennes ont été mise en contact avec l’uranium pour 

étudier leur résistance, interaction et capacité à éliminer l’uranium en solution. Pour l’ensemble 

de ces expériences, une solution mère d’uranium à 100mM a été préparée en dissolvant une 

quantité appropriée de sel de nitrate d’uranyle (UO2(NO3)2.6H2O) dans 0,1M d’acide 

chlorhydrique (HCl) puis stérilisée par filtration à travers un filtre à seringue de 0,22µm 

(Millipore, USA). Les diverses expériences d’exposition bactérie-uranium réalisées, dont les 

résultats sont présentés dans le chapitre 5, sont décrites ci-dessous : 

1) Cultures pour l’étude de la résistance de souches bactériennes à l’uranium 

Plusieurs souches bactériennes ont été sélectionnées pour étudier leur résistance à 

l’uranium dans le milieu de culture « Freshwater Minimal Medium » (FMM) avec deux sources 

de phosphate différentes : le β-glycérophosphate (FMM 1) et le sodium trimétaphosphate 

(FMM 2). Ce milieu minimal a été proposé par Newsome et al., 2015 pour étudier la 

biominéralisation et la bioréduction de l’uranium par une souche bactérienne (Serratia). La 

composition de ce milieu est donnée en Annexe 1. Au préalable, les souches bactériennes ont 

été cultivées en milieu Luria-Bertani (LB) à 20g/l (composition donnée en Annexe 1) pendant 

48 heures à 30°C, puis culottées pendant 5 minutes par centrifugation à 5600 rpm et lavées 2 
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fois avec une solution physiologique de NaCl (0,9%). Les cellules ont été diluées et inoculées 

pour une densité optique finale de 0,02 (595nm) dans une plaque 96 puits à fond plat (Thermo 

ScientificTM) qui contenant du milieu FMM 1 et FMM 2 avec ou sans une concentration de 

100µM d’uranium. Chaque condition a été réalisée en triplicata. La croissance bactérienne en 

milieu liquide a été suivie par mesure de la densité optique (595nm) toutes les heures à l’aide 

du spectrophotomètre UV-Visible (Multiskan FC, ThermoFisher) pendant 70 heures à 30°C. 

Cette méthode est basée sur la mesure de l’effet de trouble généré par une suspension 

bactérienne, et proportionnel à la biomasse présente dans la suspension. 

La Figure 21 ci-dessous montre une courbe de croissance bactérienne typique de 

bactéries en milieu non renouvelé (appelé également culture en batch), suivant une cinétique 

générale caractéristique comportant quatre phases distinctes : 1) la phase de latence, 2) la phase 

exponentielle de croissance, 3) la phase stationnaire et 4) la phase de déclin. 

 La phase de latence correspond au temps d’adaptation nécessaires aux bactéries pour 

synthétiser les enzymes leur permettant d’assimiler les éléments du milieu pour leur croissance. 

La phase exponentielle de croissance correspond à la phase où les bactéries vont assimiler le 

plus activement les substrats contenus dans le milieu. Lors de cette phase, les cellules 

bactériennes se divisent rapidement avec un taux de croissance maximal et constant. Par la 

suite, la croissance bactérienne va atteindre une phase stationnaire où autant de cellules 

apparaissent qu’il n’en disparait par lyse cellulaire. Enfin lorsque le nombre de divisions 

cellulaires devient inférieur au nombre de cellules qui meurent, une phase de déclin est observée 

due à un épuisement des éléments nutritifs du milieu ainsi qu’une augmentation de catabolites 

toxiques produits par les bactéries lors de leur croissance. Les paramètres de croissance (taux 

de croissance maximale, temps de génération, population bactérienne) sont déterminés à partir 

des courbes de croissance obtenues pour chaque bactérie. 
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Figure 21: Schéma d'une courbe de croissance bactérienne en milieu non renouvelé. 1) Phase de latence 2) Phase exponentielle 

3) Phase stationnaire 4) Phase de déclin 

 

Les courbes de croissance ont été analysées à l’aide du package Growthcurver du 

logiciel R (Sprouffske et Wagner, 2016), permettant de résumer les paramètres de croissance à 

partir des expériences de courbe de croissance bactérienne réalisées à l’aide d’un 

spectrophotomètre lecteur de plaques. En particulier, ce package permet de calculer le taux de 

croissance intrinsèque (nommé r) de la population de chaque souche étudiée qui correspond au 

taux de croissance si aucune restriction de la taille de la population n’est imposée. L’impact de 

l’uranium sur la croissance a été observé en comparant les taux de croissance (r) en présence 

ou absence d’uranium pour chaque souche étudiée, dans les deux milieux de cultures testées 

(FMM 1 et FMM 2).  

2) Etude des mécanismes d’interaction entre les bactéries et l’uranium 

a) Exposition des bactéries à l’uranium dans une solution de NaCl (0,9%) 

Pour cette expérience, 6 souches bactériennes (O19 GR ND1 2 (Shewanella sp), O19 

DO -1 2 16 (Pseudomonas), S20 SAB -1 1 3 (Aeromonas salmonicida), A17 12 -22 (Serratia 

fonticola), A17 51 -24 (Pseudomonas sp.) et A17 N3 ND1 16 (Pseudomonas jessenii)) ont été 

préalablement cultivées dans du milieu LB jusqu’à la phase stationnaire. La croissance de ces 

souches a été arrêtée par centrifugation (5600rpm pendant 5 minutes) puis le culot bactérien a 

été lavé deux fois dans une solution de NaCl (0,9%) et inoculé pour une densité optique finale 

de 0,4 (595nm) dans une solution de NaCl (0,9%) en présence de 100µM d’uranium 
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(UO2(NO3)2.6H2O) à pH 4 dans des tubes Eppendorf®. Des tubes avec des cellules bactériennes 

tuées par autoclavage (121°C pendant 20 minutes), et sans bactéries ont été testés comme 

témoins. Pour le contrôle des cellules tuées, la biomasse des 6 souches bactériennes récupérée 

après culture dans le milieu LB a été autoclavée à 121°C pendant 20 minutes. Toutes les 

conditions ont été réalisées en triplicata. L’incubation de tous les échantillons a été réalisée à 

30°C dans des conditions statiques pendant 24 heures. Les concentrations en uranium et PO4
3- 

ont été mesurées à différents intervalles (1h, 3h, 5h, 7h, 9h et 24h) pour chaque condition 

réalisée. Avant chaque mesure, les tubes Eppendorf® ont été centrifugés pendant 3 minutes à 

8000rpm. L’U(VI) dans le surnageant a été déterminé par méthode spectrophotométrique en 

utilisant le Bromo-Padap (méthode décrite ci-dessous). En parallèle, la concentration en PO4
3- 

a également été mesurée par dosage spectrophotométrique utilisant le molybdate d’ammonium 

(méthode décrite ci-dessous). La capacité de ces 6 souches bactériennes à immobiliser 

l’uranium a été étudiée en calculant le pourcentage d’élimination de l’U(VI) dissous par rapport 

au témoin sans bactéries. 

 

b) Exposition des bactéries à l’uranium dans une solution de MOPS + β-

glycérophosphate 

La capacité des cellules de O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11 ) et A17 

12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) à biominéraliser l’uranium a été étudiée en suivant 

l’élimination d’U(VI) dissous, ainsi que la concentration en orthophosphates dans le milieu. A 

cette fin, les cellules des deux souches étudiées ont été cultivées dans du milieu LB (20g/l) à 

30°C pendant 48h. Ensuite, les cellules ayant atteint la phase stationnaire ont été lavées deux 

fois avec une solution de NaCl à 0,9% et inoculée dans un tampon MOPS (acide 3-(N-

morpholino) propane sulfonique) à 20mM (pH 7) complété par 1mM d’uranium 

(UO2(NO3)2.6H2O) pour une densité optique finale de 0,4 (595nm). Le β-glycérophosphate à 

une concentration de 5mM a été utilisé comme seule source de phosphate organique. Des 

contrôles abiotiques sans cellules ont été inclus pour exclure toute précipitation spontanée. De 

plus, des contrôles biotiques, avec des cellules tuées en présence d’uranium (autoclave à 121°C 

pendant 20min), et avec des cellules bactériennes sans uranium ont été inclus pour vérifier 

l’activité des enzymes phosphatases. Toutes les conditions ont été réalisées en triplicata. 

L’incubation des échantillons a été réalisée à 30°C dans des conditions statiques pendant 3 

jours. Les concentrations en uranium et PO4
3- ont été mesurées à différents intervalles (0j, 1j, 
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2j et 3j) pour chaque condition réalisée. Avant chaque mesure, les tubes Eppendorf® ont été 

centrifugés pendant 3 minutes à 8000rpm. Comme décrit précédemment, les concentrations en 

uranium et PO4
3- dans le surnageant ont été déterminées par mesure spectrophotométrique. La 

capacité de ces 2 souches bactériennes à immobiliser l’uranium a été étudiée en calculant le 

pourcentage d’élimination de l’U(VI) dissous par rapport au témoin sans bactéries. 

 

3) Etude de la capacité d’élimination de l’uranium dans une eau de rivière par 

un isolat indigène 

Cette expérience avait pour objectif d’observer si la souche A17 12 -22 (Serratia 

fonticola strain N36-2-3-2) était capable d’éliminer l’uranium dans une eau de rivière naturelle 

chargée artificiellement en uranium, avec l’ajout d’une source de phosphate organique (β-

glycérophosphate). La souche A17 12 -22 a été cultivée dans du milieu LB jusqu’à la phase 

stationnaire, culotée par centrifugation (5600rpm pendant 3 minutes) et lavée deux fois dans 

une solution de NaCl à 9%. Les cellules ont été inoculées dans de l’eau du ruisseau (Le 

Gourgeat) situé à l’aval de l’ancien site minier de Rophin (préalablement filtrée à 0,22µm) pour 

une densité optique finale de 0,5 (595nm), où du MOPS à 20mM (pH 6,8) et de l’uranium 

(UO2(NO3)2.6H2O) à 1mM ont été ajoutés. Un contrôle abiotique (sans cellules) a été également 

réalisé. Toutes les conditions ont été faites en triplicata. Les solutions expérimentales ont été 

incubées à 30°C dans des conditions statiques pendant 4 jours. Les concentrations en uranium 

et en PO4
3- dans le surnageant ont été suivies pendant 4 jours (t0j, t1j, t2j, t3j et t4j) par mesure 

spectrophotométrique, après centrifugation des tubes à 8000 rpm pendant 3 minutes avant 

chaque mesure. La capacité de cette souche bactérienne à immobiliser l’uranium a été étudiée 

en calculant le pourcentage d’élimination de l’U(VI) dissous par rapport au témoin sans 

bactéries. 

V- Analyses chimiques par spectrophotométrie 

1) Principe 

La spectrophotométrie est une méthode analytique quantitative qui mesure l’absorbance (A) 

ou la densité optique (DO) d’une substance chimique donnée en solution. Le principe de cette 

méthode analytique repose sur l’étude quantitative des interactions entre la lumière et la matière 

(soluté coloré ou chromophore qui absorbe la lumière visible). Lorsqu’une onde lumineuse 

monochromatique d’intensité initiale (I0), de longueur d’onde λ, passe à travers un échantillon 
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aqueux, une partie passera à travers l’échantillon (I), et le rapport I/I0, connu comme la 

transmittance (T), caractérise cette transmission de la lumière. L’autre partie de la lumière sera 

absorbée par l’échantillon, et cette absorbance (A) de la solution est définie comme : 

𝐴 =  log10( 
𝐼0

𝐼
 )  ou 𝐴 =  log10( 

1

𝑇
 ) 

L’absorbance d’une solution dépend de la concentration de l’espèce absorbante (c en 

mol/L), de la longueur du trajet de la lumière (l en cm) à travers l’échantillon (c’est-à-dire la 

largeur de la cuvette dans laquelle se trouve l’échantillon) et d’une mesure de la force avec 

laquelle l’espèce chimique absorbe la lumière (le coefficient d’absorption molaire (extinction), 

ε en L.mol-1.cm-1). La relation entre la lumière absorbée, l’épaisseur de l’échantillon et la 

concentration de l’échantillon est généralement linéaire et repose sur la loi de Beer-Lambert 

suivante : 

𝐴 =  𝜀 𝑙 𝑐 

Cette relation linéaire se dégrade avec l’augmentation de la concentration et les limites de 

performance de l’instrument (principalement la lumière parasite non désirée, provenant des 

réseaux de diffraction du monochromateur). Lorsque les échantillons dépassent la limite 

supérieure d’absorbance du spectrophotomètre (généralement A > 1), les échantillons doivent 

être dilués. La linéarité peut aussi être affectée occasionnellement par la fluorescence, le pH 

(qui peut déplacer la longueur d’onde d’absorption de certains chromophores) et la turbidité de 

l’échantillon (Upstone, 2000). 

La densité optique (DO) ou absorbance des solutions est déterminée par un 

spectrophotomètre préalablement étalonné sur la longueur d’onde d’absorption de l’espèce 

chimique étudiée. Le schéma de principe d’un spectrophotomètre est illustré sur la Figure 22. 

Dans le cadre de cette thèse, les analyse de spectrophotométrie UV-Vis ont été réalisées à l’aide 

d’un spectrophotomètre Hélios Omega (Thermo Fischer Scientific) ou d’un spectrophotomètre 

Multiskan FC (Thermo Fischer Scientific).  
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Figure 22 : Schéma de principe d'un spectrophotomètre UV-visible mono faisceau (d'après Piard, 2021) 

 

La cuve contient soit l’échantillon, soitla référence. Les cuves sont souvent en verre 

(transmettent la lumière > 320 nm) ou en quartz (transmettent la lumière bien en dessous de 

190 nm, qui est la limite de longueur d'onde habituelle à bas niveau pour la plupart des 

spectrophotomètres). Alternativement, de nombreux fabricants produisent des cuves uniques 

jetables, ou des plaques 96 puits, qui sont généralement utilisées dans les laboratoires et ont été 

utilisées pour toutes les expériences de cette thèse. L'absorbance mesurée pour chaque 

échantillon a été comparée à des courbes d'étalonnage réalisées avec des concentrations 

connues de l’espèce chimique étudiée, dans la même matrice que l’échantillon. Généralement, 

pour toutes les expériences réalisées, les régressions d'étalonnage avaient un R2 > 0,99. La 

longueur du trajet est définie comme la largeur de la cuve, qui est généralement de 1 cm (et a 

été constante tout au long de ce projet). La spectrophotométrie UV-vis a été utilisée pour les 

tests colorimétriques, ainsi que pour des mesures de biomasse, décrits ci-dessous.  

 

2) Mesure de l’uranium 

La concentration en uranium dans le milieu de culture a été déterminée par une méthode 

spectrophotométrique utilisant le Bromo-PADAP (2-(5-bromo-2-pyridylazo)-5-

diethylaminophenol) comme réactif chromogène. Le Bromo-PADAP a été dérivé du PADAP 

comme méthode sensible et spécifique pour la détermination de l'U(VI) (Johnson & Florence 

1971). La Figure 23 présente sa formule semi-développée. 
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Figure 23 : Formule semi-développée du Bromo-PADAP (2-(5-bromo-2-pyridylazo)-5-diethylaminophenol), (Johnson & 

Florence 1971) 

 

 Le protocole proposé par Johnson & Florence en 1971 a été modifié et adapté pour être 

appliqué en plaque 96 puits, permettant une analyse rapide de plusieurs échantillons à la fois. 

Lorsqu'un échantillon contenant de l'U(VI) est mélangé avec une solution de Bromo-PADAP 

(0,5 g/l préparé dans de l’éthanol), le complexe uranyl-bromo-PADAP qui se forme dans la 

phase organique a un coefficient d’extinction molaire (ε) de 74 000 à 578 nm. En présence d'une 

solution complexante (contenant de l'acide 1,2 cyclohexylènedinitrilio) tétraacétique (CyDTA) 

(26,3 g/l), de l'acide sulfosalicyclique (65 g/l) et 0,5 g de fluorure de sodium (5 g/l)), seuls 

Cr(III), V(V) et PO4
3- interfèrent de manière significative. Ces éléments sont cependant soit 

absents ou à des concentrations inférieures aux quantités maximales admissibles (la quantité 

maximale admissible pour PO4
3- est de 0,5 mg, ce qui inférieure aux concentrations en PO4

3- 

mesurées dans le cadre de nos expériences). La solution est tamponnée à 7,85 (pour une 

absorption optimale) à l'aide d'une solution de triéthanolamine (149 g/L), ajustée à pH 7,85 à 

l'aide de HClO4 9,2 M (Johnson & Florence 1971 ; Wielinga et al. 2000).  

 

Les composants suivants ont été ajoutés séquentiellement dans chaque puit : 

- 25µl d’échantillon (préalablement centrifugé) 

- 65µl d’eau déminéralisée 

- 20µl de solution complexante (CyDTA + acide sulfosalicyclique + fluorure de 

sodium à pH 7,85) 

- 20µl de solution tampon (solution de triéthanolamine neutralisée à pH 7,85) 

- 100µl d’éthanol absolu 

- 20µl de solution indicatrice (Bromo-PADAP) 

Après mélange des solutions, la plaque est recouverte d’un film adhésif pour plaque 96 

puits (favorise les échanges gazeux en limitant l’évaporation), puis laissée pendant au minimum 

1 heure pour permettre à la couleur de se développer. L’absorbance est par la suite mesurée à 
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570nm. Une courbe d’étalonnage a été tracée pour chaque plaque, en utilisant des standards de 

10, 20, 40, 60, 80, 100 et 120µM d’uranium (VI) (préparées à partir d’une solution mère de 

nitrate d’uranyle (UO2(NO3)
2. 6 H20) à 100 mM dans 0,1% d’HCl) et un blanc constitué d’eau 

déminéralisée. La gamme de concentrations optimales pour la mesure de l’uranium pour cette 

méthode spectrophotométrique est de 10 à 100µM. Les échantillons dépassant cette gamme de 

concentration sont au préalable dilués avant l’ajout des réactifs de spectrophotométrie. La 

Figure 24, ci-dessous, résume le protocole utilisé pour la préparation des échantillons pour le 

dosage de l’uranium par spectrophotométrie. 

 

 

 

Figure 24 : Schéma du protocole pour la préparation des échantillons pour la mesure de l'uranium par spectrophotométrie 

 

 

3) Dosage des orthophosphates (PO4
3-) 

La concentration en ions orthophosphates (PO4
3-), provenant de l’hydrolyse d’une source 

de phosphate organique (β-glycérophosphate) par l’activité phosphatase des souches 

bactériennes étudiées, a été mesurée par une méthode spectrophotométrique utilisant le bleu de 

molybdène. Cette méthode, proposé par He et Honeycutt en 2005, permet de déterminer la 

concentration en orthophosphate inorganique, adaptée à l’étude de l’hydrolyse enzymatique de 

phosphates organiques. Cette méthode est basée sur le processus proposé par Murphy et Riley 

en 1962 qui implique la réaction d’une solution acide de molybdate d’ammonium avec les ions 

d’orthophosphate inorganique pour former des complexes d’acides phosphomolybdiques. Ce 

complexe est ensuite réduit, par ajout d’acide ascorbique et d’antimoine, en bleu de molybdène. 

Cependant il a été démontré que les conditions de dosage de la méthode de Murphy et Riley, 
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1962, peuvent entrainer une hydrolyse partielle de certains composés de phosphate organique 

(tel que le β-glycérophosphate), entrainant une surestimation de la concentration en phosphate 

inorganique (Dick et Tabatabai 1977). Dick et Tabatabai, 1977, ont proposé une méthode 

adaptée de Murphy et Riley, 1962, pour réduire ces erreurs liées à l’hydrolyse non enzymatique 

de phosphates organiques. Elle implique la formation rapide d’une couleur bleue de molybdène 

par la réaction de l’orthophosphate avec les ions molybdate en présence d’acide ascorbique et 

d’acide trichloracétique. De plus, l’ajout d’un réactif de citrate-arsénite permet la complexation 

des ions molybdates en excès pour empêcher la formation ultérieure d’une couleur bleue à partir 

du phosphate dérivé de l’hydrolyse des composés de phosphates organiques acides.  

Les différents réactifs utilisés pour le dosage des ions orthophosphates en solution ont été 

préparés comme suit : 

- Réactif A : Acide ascorbique (0,1 M) et acide trichloracétique (0,5M). 

- Réactif B : Molybdate d’ammonium (0,01M). 

- Réactif B : Citrate de sodium (0,1M), arsénite de sodium (0,2M) et acide acétique 

glacial (5%).  

La procédure rapportée par He et Honeycutt, 2005, a été suivie pour le dosage des 

orthophosphates. Plus précisément, 200µl d’échantillon ont été prélevés dans le surnageant de 

la solution (après centrifugation des échantillons) où ont été ajoutés successivement 200 µl de 

réactif A, 40µl de réactif B et 100µl de réactif C. Les solutions ont été soigneusement agitées 

dans chaque cuvette. Les cuvettes sont laissées pendant au minimum 15 minutes pour permettre 

à la couleur de se développer. L’intensité de la coloration, qui est proportionnelle à la 

concentration en phosphates, est mesurée par spectrophotométrie à 850nm. Une courbe 

d’étalonnage a été tracée pour chaque mesure, en utilisant des standards de 10, 20, 40, 50, 60, 

80 et 100µM de phosphates (préparées à partir d’une solution mère de Na2HPO4 à 1mM dans 

de l’eau déminéralisée) et un blanc constitué d’eau déminéralisée. La gamme de concentrations 

optimales pour la mesure du phosphate pour cette méthode spectrophotométrique est de 10 à 

80µM. Les échantillons dépassant cette gamme de concentration sont au préalable dilués avant 

l’ajout des réactifs de spectrophotométrie. La Figure 25, ci-dessous, résume le protocole utilisé 

pour la préparation des échantillons pour le dosage du phosphate par spectrophotométrie. 
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Figure 25 : Schéma du protocole pour la préparation des échantillons pour la mesure des ions orthophosphate inorganique 

par spectrophotométrie 

 

 

VI- Observation des cellules bactériennes exposées à l’uranium par 

microscopie électronique en transmission 

 

L’observation des cellules bactériennes exposées à l’uranium et l’analyse semi-quantitative 

de la composition élémentaire au niveau cellulaire a été réalisée par des analyses en microscopie 

électronique en transmission (MET) couplées à la spectrométrie d’émission de rayons X 

analysée en dispersion d’énergie (X-EDS). Les coupes et les observations des échantillons ont 

été réalisées au sein de la plateforme d’imagerie en Biologie de l’Université de Bordeaux, le 

Bordeaux Imaging Center (Univ. Bordeaux, CNRS, INSERM, BIC, UAR 3420) avec le 

concours de Mme Sabrina Lacomme. 

1) Principe de la méthode 

La microscopie électronique en transmission (MET ou TEM) est une technique de 

microscopie basée sur le principe de diffraction des électrons et qui permet d’observer des 

échantillons à très haute résolution (de l’ordre de la centaine de picomètres) (Kociak, 2007). 

Son principe de fonctionnement est basé sur l’utilisation d’un faisceau d’électrons pour 

illuminer l’échantillon. Le faisceau d’électrons est produit par un canon à électrons situé à 

l’extrémité supérieure de la colonne du microscope. Ce faisceau passe à travers la colonne du 

microscope par une série de lentilles électromagnétiques condenseurs, dont le rôle est de régler 

la taille et l’indice du faisceau, jusqu’à atteindre l’échantillon. Le faisceau d’électrons traverse 

ensuite l’échantillon placé sur une grille spécifique qui permet aux électrons de traverser 

l’échantillon. Lorsque les électrons traversent l’objet d’étude certains d’entre eux interagissent 
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avec les atomes de l’échantillon de manière différente, ce qui permet de les utiliser pour diverses 

analyses (par exemple : propriété structurale, électronique, chimique et optique de 

l’échantillon) (Figure 26).  

 

 

Figure 26 : Schéma des différents processus d'interaction électron-matière et leur lien avec les différentes techniques MET 

(Kociak, 2007) 

 

Les électrons qui ne sont pas déviés ou absorbés traversent l’échantillon et passent par 

une série de lentilles, dont la lentille « objectif » où une première image est produite, jusqu’à 

atteindre le détecteur (par exemple un écran fluorescent, une plaque photo, un scintillateur 

couplé à une caméra CCD) permettant d’obtenir une image de haute résolution de l’échantillon. 

Cette haute résolution est atteinte du fait de la très faible longueur d’onde des électrons (loi de 

De Broglie). Le schéma du principe de fonctionnement d’un MET est illustré sur la Figure 27 

ci-dessous : 
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Figure 27 : Schéma du principe de fonctionnement d'un MET (Kociak, 2007) 

 

Il existe un deuxième mode de microscopie électronique en transmission : la 

microscopie en transmission par balayage (STEM). Pour la STEM, le faisceau d’électrons est 

focalisé en un point particulier de l’échantillon et non sur toute la surface comme en TEM. Un 

balayage de la zone d’intérêt point par point permet de collecter les électrons transmis à chaque 

position et visualiser la région d’intérêt avec une meilleure résolution. De plus, l’utilisation d’un 

détecteur à champ sombre annulaire à angle élevé (HAADF) en mode STEM permet d’observer 

un contraste plus important entre les éléments ayant un numéro atomique élevé (dans notre cas 

l’uranium), et les éléments avec un numéro atomique faible (carbone constituant 

majoritairement les bactéries). En effet, cette technique est très sensible aux variations de 

numéro atomique des atomes composant l’échantillon.  

La nature de l’interaction électron-matière permet également de coupler les études 

structurales ou morphologiques à des études de composition chimique (Figure 26). Pour cela, 

un détecteur EDS (spectrométrie d’émissions de rayons X) est utilisé pour détecter les rayons 

X émis par l’échantillon lors de l’interaction électron-matière. En effet, lorsque les électrons 

traversent l’échantillon, les interactions électron-matière entrainent l’émission de rayons X à 

des énergies spécifiques, caractéristiques des éléments chimiques présents. Ces rayons X sont 

ensuite détectés et analysés, formant un spectre en énergie permettant de déterminer la 

composition chimique de l’échantillon (Figure 28).  
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Figure 28 : Exemple d’un spectre EDS d’une coupe de cellules bactériennes exposées à l’uranium (Voir chapitre 5) 

 

Des cartographies de la composition élémentaire, montrant la répartition spatiale des 

différents éléments dans l’échantillon, peuvent également être réalisées à partir de ces analyses 

EDS couplées à la STEM (Figure 29). 

 

Figure 29 : Exemple d’une carte élémentaire d’une coupe de cellules bactériennes exposées à l’uranium (Voir chapitre 5) 
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2) Préparation des échantillons 

Les analyses TEM et STEM/X-EDS ont été effectuées (1) sur des coupes ultrafines de cellules 

bactériennes, (2) sur des cellules bactériennes déposées directement sur grilles et (3) sur des 

coupes de cellules bactériennes cryofixées à l’isopentane. Les différents protocoles de 

préparation des échantillons avant observation sont détaillés ci-dessous : 

1) : Les cellules bactériennes exposées à l’uranium ont été prélevées par centrifugation 

à 12 000rpm pendant 15 minutes à 4°C et lavées deux fois avec une solution de NaCl 0,9% afin 

d’éliminer au maximum les éléments du milieu. Les cellules ont été fixées dans du 

glutaraldéhyde à 2,5% dans un tampon cacodylate 0,1M (pH 7,2). Après rinçage en tampon 

cacodylate 0,1M, les culots cellulaires ont été fixés pendant 2 heures dans 1% de tétroxyde 

d’osmium (OsO4) dans du tampon cacodylate (0,1M). Ces étapes de fixation permettent de créer 

une réticulation artificielle afin de rendre les molécules insolubles dans l’eau et dans les solvants 

organiques, ainsi que de bloquer les systèmes enzymatiques (la structure de l’échantillon est 

figée). De plus, cette fixation permet de densifier la matière biologique afin de la rendre plus 

détectable sous le faisceau d’électron (les contrastes de phase et de diffusion créent l’image en 

MET). 

 

Après ces étapes de fixation, les culots bactériens sont inclus dans de l’agarose 2%, 

permettant une meilleure manipulation des échantillons pour les étapes suivantes (NB : De la 

fixation jusqu’à l’inclusion en agarose, des centrifugations à 12000rpm pendant 3 min sont 

réalisées afin de culoter les bactéries). Les échantillons sont ensuite déshydratés par l’ajout 

d’une concentration croissante en éthanol, puis imprégnés et inclus dans une résine époxy 

polymérisée à 60°C pendant 48 heures. Enfin, les échantillons ont été finement sectionnés 

(70nm) à l’aide un couteau diamanté sur un ultramicrotome EM-Ultracut-ET (Leica 

Microsystems, Vienne, Autriche) puis déposés sur une grille de cuivre pour observation.  

 

Des colorations négatives ont également été réalisées sur les suspensions bactériennes 

après les étapes de fixation. Pour cela, quelques gouttes de suspension ont été déposées sur des 

grilles membranées (préalablement ionisées négativement pour favoriser l’accrochage du 

matériel biologique et du contrastant). Ensuite, après élimination du surplus, une coloration 

immédiate avec un contrastant (ici le nanotungstène) a été réalisée. Cette coloration permet de 
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mettre en évidence et caractériser les cellules bactériennes par rapport au contrastant utilisé qui 

agit comme un fluide optiquement opaque.  

 

2) : Après exposition des cellules bactériennes à l’uranium, elles ont été déposées 

directement sur une grille d’observation, dépôt pendant 1 minute et séchage en éliminant le 

surplus avec du papier filtre. Bien qu’il soit important que les échantillons soient très fins 

(environ 100nm d’épaisseur) pour permettre la transmission des électrons à travers, ce protocole 

a été réalisé afin d’éviter toute perte d’uranium lors des étapes de préparation des échantillons 

comme il a été supposé pour le protocole précèdent (Voir chapitre 5).  

 

3) : Après incubation avec l’uranium, et élimination du surnageant, les culots bactériens 

ont été déposés sur un pin (support de coupe). Les échantillons sont submergés dans 

l’isopentane à une température entre -135°C et -150°C pendant 30 secondes puis essuyés sur 

papier absorbant froid avant d’être stockés dans des tubes cryogéniques dans une cryothèque (-

180°C). Cette cryofixation permet de conserver l’état natif des cellules bactériennes étudiées. 

Par la suite, les échantillons congelés sont découpés et sectionnés (100nm environ) dans un 

cryo-ultramicrotome EM CRyoUltracut-7 (Leica Microsystems, Vienne, Autriche) à une 

température entre -120°C et -150°C. Les sections coupées sont ensuite récupérées et déposées 

sur des grilles carbonées puis ramenées à température ambiante pour observation.  

 

3) Acquisition des images  

Pour les observations en TEM, les échantillons ont été examinées au microscope 

électronique en transmission Hitachi H7650 (HITACHI, Japon) à une tension d’accélération de 

80kV et équipé avec une caméra Orius 11Mpixel (Ameteck, France). Les images TEM ont été 

acquises à l’aide du logiciel Digital Micrograph (Ameteck, France).  

D’autre part, pour les analyses en STEM/X-EDS, les échantillons ont été examinées au 

microscope électronique en transmission Talos F200S G2 FEG (ThermoFischer, Pays-Bas) à 

une tension d’accélération de 200kV, équipé d’une caméra 4K*4K One View (Gatan, France). 

Le STEM à haute résolution était équipé d’un détecteur HAADF et de deux détecteurs de rayons 

X à dispersion d’énergie (X-EDS).  Les paramètres opérationnels utilisés sont une ouverture du 

condenseur de 50µm (angle de convergence de 7,5 mrad), une taille de sonde de 6, un courant 
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d’environ 0,250nA pour optimiser la résolution spatiale et le taux de photons X (environ 300-

1Kx coups/s) et une longueur de caméra de 260mm. Les images STEM et les spectres et cartes 

X-EDS ont été réalisés à l’aide du logiciel Velox (Thermofisher, Pays-Bas).  

 

VII- Méthodes statistiques 

 

Dans le cadre de cette thèse, les différentes analyses statistiques ont été réalisées à l’aide du 

logiciel R (version 4.1.1 – R Core Team (https://www.r-project.org/)). Ces différentes analyses 

statistiques ont été réalisées pour répondre à différentes problématiques à l’aide de plusieurs 

tests ou méthodes statistiques décrites ci-dessous :  

• Test de comparaison de moyennes 

Un test de Student (t-test) a été réalisé pour comparer les moyennes de deux échantillons 

indépendants. Les conditions d’application de ce test ont été vérifiées (normalité et 

homoscédasticité). Ce test a été réalisé pour comparer les moyennes des indices de diversité 

obtenus pour chaque période d’échantillonnage dans chaque source minérale (Voir chapitre 3) 

et pour comparer les moyennes des taux de croissance de souches bactériennes en absence et 

présence d’uranium (Voir chapitre 5). Le risque α (seuil de significativité) a été fixé à 5%.   

• Analyse de la variance 

Des tests d’ANOVA (ANalysis Of VAriance) ou Kruskall-Wallis (selon les conditions 

d’application) ont été utilisés pour comparer les moyennes des différents indices de diversité 

mesurés entre chaque source étudiée (Chapitre 3) ou chaque couche de sol échantillonnée 

(Chapitre 4). Ces tests permettent d’observer s’il existe une différence significative entre les 

indices de diversités mesurés dans les sources minérales ou la carotte de sol. Les conditions 

d’application pour réaliser l’ANOVA ont été vérifiées (normalité, homoscédasticité et 

indépendance des résidus). Par la suite, un test post-hoc de Tukey (pour ANOVA) et de Dunn 

(pour Kruskall-Wallis) ont été réalisés pour comparer les moyennes de chaque modalité deux à 

deux. Ces tests permettent de déterminer les différences significatives de diversité entre les 

différentes sources et couches de sol échantillonnées. Le risque α (seuil de significativité) a été 

fixé à 5%. Ces tests ont été réalisés à l’aide du package multcom (Hothorn et al., 2008). 

• Analyse en composante principale (ACP) 

https://www.r-project.org/)
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Une analyse en composantes principales (ACP) a été réalisée pour observer les relations 

potentielles entre les paramètres physicochimiques des sources minérales mesurés et la 

répartition des différents échantillons des sources minérales selon ces paramètres physico-

chimiques mesurés (Voir chapitre 3). L’analyse de l’ACP a été effectuée à partir du package 

FactoMineR (Lê et al., 2008) du logiciel R. Pour cette analyse, seuls les éléments mesurés aux 

dessus des limites de détection, et pour lesquelles il n’y avait aucune valeur manquante pour 

chaque source lors des deux campagnes, ont été gardés (Tableau 4 et Tableau 5) 

• Analyse discriminante des moindres carrés partiels (PLS-DA) 

L’analyse discriminante des moindres carrés partiels est un modèle linéaire multivarié qui 

permet de rechercher les composantes qui séparent le mieux les groupes d’échantillons. En 

particulier, la sPLS-DA (Sparse Partial Least Square Discriminant Analysis) permet de 

sélectionner les variables qui discriminent le mieux ces groupes. Pour cela, le nombre de 

composantes et de variables à inclure dans le modèle sPLS-DA est optimisé en utilisant la 

fonction « tune.splsda » qui utilise une validation croisée répétée pour sélectionner ces 

paramètres. L’analyse de la sPLS-DA a été effectuée à partir du package mixOmics (Rohart et 

al., 2017). La sPLS-DA a été réalisée dans le but d’identifier les variables (dans notre cas les 

OTUs) qui conduisent à une discrimination entre les échantillons des sources (Chapitre 3) ou 

des couches de sol de la carotte de Rophin (Chapitre 4). Ce test permet de déterminer si le profil 

des communautés bactériennes de ces différents échantillons est différent selon des OTUs 

prédominantes dans ceux-ci.  

 

• Régression des moindres carrés partiels (PLS) 

La régression des moindres carrés partiels est une analyse multivariée qui permet de mettre 

en relation deux jeux de données. Contrairement à l’ACP qui maximise la variance des 

composantes d’un seul ensemble de données, la PLS maximise la covariance entre les 

composantes de deux ensembles de données. En particulier, la méthode sPLS (Sparse Partial 

Least Squares) a été mis au point pour améliorer l’interprétabilité des résultats obtenus dans le 

cas de données « omics » (Lê Cao et al., 2008). Pour cela, le nombre de composantes et de 

variables (pour les deux jeux de données) à inclure dans le modèle de la sPLS doit être optimisé 

en utilisant la fonction « tune.spls » qui utilise une validation croisée répétée pour sélectionner 

ces paramètres. L’analyse de la sPLS a été effectuée à partir du package mixOmics (Rohart et 

al., 2017). La sPLS a été réalisée dans le but d’observer si des OTUs spécifiques de différents 
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échantillons (sources ou couches de sol) étaient corrélées aux paramètres physicochimiques 

mesurés dans ceux-ci. Cette analyse permet par conséquent d’intégrer les tables d’OTUs et les 

paramètres physicochimiques, mesurés sur les mêmes échantillons, et extraire les variables 

corrélées.  
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Chapitre 3 :   Etude des 

communautés bactériennes 

de sources minérales 

naturellement radioactives 
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I- Contexte général et objectifs 

Ce 3ème chapitre est axé sur la caractérisation des communautés bactériennes présentes dans 

des sources minérales naturellement radioactives dans la région du Massif Central (France). 

Comme décrit dans le chapitre 2, ces sources sont des écosystèmes particuliers, caractérisées 

par des concentrations en radioéléments élevées. Dans ces environnements, les micro-

organismes, dont les bactéries, s’y sont développés durant des milliers d’années. Pour s’adapter 

et survivre à ces niveaux élevés de rayonnement, les communautés microbiennes ont mis en 

place divers mécanismes, afin de favoriser leur croissance et leur survie, donnant lieu à des 

populations radiotolérantes dans de tels sites (Chandwadkar et al., 2018 ; Shuryak, 2019). De 

nombreuses études ont caractérisé les communautés bactériennes présentes dans des 

environnements contaminés en radioéléments liés aux activités humaines (Chapon et al., 2012; 

Elias et al, 2003; Hoyos Hernandez et al., 2019; Jaswal et al., 2019; Li et al., 2018; Mumtaz et 

al., 2018; Radeva et al., 2013; Yan and Luo., 2015; Xu et al., 2010; Zirnstein et al., 2012). 

Cependant très peu se sont intéressées aux environnements naturellement caractérisés par une 

forte radioactivité (Mondani et al., 2011 ; Nayak et al., 2021).  

Dans ce contexte, l’étude des communautés bactériennes de sources minérales 

naturellement radioactives du Massif Central a été réalisée dans le cadre de cette thèse. Ces 

travaux de thèse s’inscrivent au sein du projet TIRAMISU (biodiversiTy In RadioActive 

MIneral SoUrces), de la " Zone Atelier Territoires Uranifères dans l'Arc Hercynien " (ZATU). 

L’un des principaux objectifs de ce projet TIRAMISU est de caractériser la diversité 

microbienne présente dans diverses sources minérales radioactives du Massif Central (France). 

Le Massif Central est une région constituée de formations géologiques riches en uranium 

(massif granitique), bien connue pour ses sources minérales naturellement radioactives 

(Beaucaire et al., 1986 ; Ielsch et al., 2017 ; Risler, 1974). Par conséquent, les communautés 

microbiennes qui se développent dans ces sources ont été et sont soumises à des pressions de 

sélection, résultant d'une adaptation à des conditions physico-chimiques très spécifiques sur de 

très longues périodes. C'est la raison pour laquelle, dans le cadre des travaux de ma thèse, la 

composition et la diversité des communautés bactériennes présentes dans ces sources ont été 

analysées et définies finement grâce aux techniques de séquençage haut débit en ciblant le gène 

de l’ARN 16S (Metabarcoding). A notre connaissance, aucune étude dans la littérature n’a 

caractérisé les communautés bactériennes de sédiments de sources minérales naturellement 

chargées en radioéléments démontrant l’originalité de cette étude.  
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Dans le cadre de cette étude, les sédiments de 5 sources minérales naturellement 

radioactives du Massif central (Bard, Dourioux, Graviers, 3 Sauts et Montagne), aux 

concentrations en radioéléments variables, ont été échantillonnées à l’automne 2019 et au 

printemps 2020. L’hypothèse initiale émise est que l’exposition à très long terme des 

communautés bactériennes aux radionucléides présents dans ces sources a conduit à une 

sélection de certaines populations bactériennes résistantes permettant la mise en place d’une 

communauté tolérante à ces conditions particulières. De plus, les paramètres physicochimiques, 

dont les concentrations en métaux et radionucléides, ont été mesurés dans chacune des sources, 

afin de discriminer les effets de chacun d’entre eux sur ces communautés bactériennes.  

L’objectif cette étude est de répondre aux questions suivantes : 

- Existe-t-il une différence de communautés bactériennes entre les différentes sources 

étudiées ayant des concentrations variables en radioéléments ? 

 

- Est-ce que ces radionucléides, comparés aux autres paramètres physico-chimiques, sont 

des « drivers » de la composition des communautés bactériennes ? 

 

- Est-ce qu’une évolution de ces communautés au cours de deux saisons est observée ? 

 

Ces résultats permettront donc, à travers une approche multidisciplinaire, de caractériser 

d’un point de vue biologique (communautés bactériennes), mais aussi d’un point de vue 

physico-chimique (incluant les éléments majeurs, métaux et radionucléides) plusieurs sources 

minérales naturellement radioactives, à deux saisons différentes.  
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II- Caractérisation des profils physico-chimiques et bactériens des sources 

minérales naturellement radioactives échantillonnées  

 

1) Profils physico-chimiques des sources étudiées  

Afin de déterminer si la présence de radioéléments dans ces sources minérales, ou 

d'autres facteurs environnementaux, ont un impact sur les communautés bactériennes présentes, 

les profils physico-chimiques de ces sources ont été caractérisés le plus précisément possible. 

La mesure des paramètres physicochimiques est réalisée par la collaboration TIRAMISU, dans 

le cadre des études menées sur ces sources minérales. Des échantillons d’eau et de sédiments 

ont été prélevées en octobre 2019 et juin 2020 en triplicata dans les 5 sources étudiées, à savoir 

les sources de Bard, Dourioux, Graviers, 3 Sauts et Montagne (Voir chapitre 2). 

Le premier objectif était de déterminer si les sources échantillonnées ont des profils 

physico-chimiques différents. Pour voir s’il existe une différence de profils entre ces sources, 

une ACP (Analyse en Composante Principale) a été réalisée afin d’observer la répartition des 

sources selon les paramètres physico-chimiques mesurés qui discriminent le plus ces sources 

(voir chapitre 2). Suite à des problèmes lors de l’échantillonnage, la source de 3 Sauts n’a pu 

être caractérisée pour la campagne de juin 2020. De ce fait, il a été décidé de garder et analyser 

uniquement les 4 autres sources pour la campagne de juin 2020. Les mesures physico-chimiques 

utilisées pour cette étude, dans l'eau et les sédiments des 5 sources (Bard, Dourioux, Graviers, 

3 Sauts et Montagne) en octobre 2019, et des 4 sources (Bard, Dourioux, Graviers et Montagne) 

en juin 2020 sont rapportées dans les Tableau 4et Tableau 5 (Chapitre 2).  

L’analyse de l’ACP a été réalisée sur 43 variables physico-chimiques et 27 échantillons 

de sédiments des sources des deux campagnes d’échantillonnage. Afin de rendre les variables 

comparables entre-elles, elles ont été préalablement normalisées. Par la suite, il est important 

de définir le nombre de composantes à sélectionner. Les 2 premiers axes de l’analyse expriment 

62,25% de la variance totale (44,03% pour le premier axe et 18,22% pour le second axe). Le 

premier plan représente donc bien la variabilité contenue dans une grande part du jeu de 

données. Du fait de ces observations, il n’est pas nécessaire d’interpréter les dimensions 

suivantes dans l’analyse.  
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Figure 30: Histogramme de la contribution (en %) de chaque paramètre physico-chimique aux composantes 1 et 2 

 

La dernière partie avant de constituer le graphe de l’ACP, est de sélectionner les 

variables qui contribuent le plus pour expliquer la variabilité dans le jeu de données. Pour cela, 

l’histogramme ci-dessus (Figure 30), présente la contribution de chaque variable pour les deux 

premières composantes. La ligne en pointillé rouge indique la contribution moyenne attendue. 

Une variable avec une contribution supérieure à ce seuil est considérée comme importante pour 

contribuer aux deux premières composantes. De ce fait, 23 variables (Conductivité, Br-_eau, 

K+_eau, Cl-_eau, Na+_eau, HCO3
-_eau, Sr_eau, 222Rn_eau, Mg2+_eau, Température, Li2+_eau, 

Sr_sed, Ca2+_eau, Fe_sed, COT, Mn_sed, NO3
-_eau, Ntot_sed, Rb_sed, U_sed, 226Ra_sed, 

Pb_sed et Th_sed), qui contribuent le plus aux deux premières composantes, ont été 

sélectionnées pour l’ACP.  

 

 Le biplot de l’ACP représentant la répartition des sources en fonction des paramètres 

physico-chimiques est représenté sur la Figure 31, ci-dessous : 
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Figure 31 : Analyse en composantes principales (ACP) montrant la distribution des sources échantillonnées en octobre 2019 

et juin 2020 (sauf pour 3 sauts : pas de données pour juin 2020) en fonction des 23 variables physico-chimiques qui contribuent 

le plus à expliquer cette distribution 

 

 D'après le tracé de l'ACP obtenu (Figure 31), les sources sont significativement séparées 

les unes des autres et présentent donc des profils physico-chimiques différents au cours des 

deux campagnes réalisées. Les sources naturelles sont influencées par leur circulation 

souterraine profonde et leur composition chimique dépend principalement des interactions eau-

roche. Différents processus ont lieu lors de la remontée des eaux profondes, tels que la 

dissolution, l'échange d'ions, la précipitation, conduisant à une modification de la composition 

chimique. Enfin, le plus souvent, les sources naturelles sont des mélanges d'eau thermale et 

d'eau de surface, cette dernière étant pauvre en minéraux et conduisant à une dilution et à une 

modification de la composition de l'eau profonde (Beaucaire et al., 1986 ; Beauger et al., 2022; 

Risler et al., 1974, Négrel et al., 2000). 
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En particulier, les sources des 3 sauts, de Bard et Graviers sont associées à une forte 

concentration en éléments majeurs (Li2+, Na+, Cl-, HCO3
-, K+, Mg2+, Br-, Ca2+) et en Sr (eau et 

sédiments), à une conductivité et une température élevées, ainsi qu'à de faibles concentrations 

en 222Rn, U, Th, Pb et nitrates. La source de Graviers est caractérisée par une concentration plus 

élevée en 226Ra, Sr (sédiment) et Ca2+ tandis que la source de Bard se distingue par une 

concentration plus élevée de Ntot, COT et Rb. De nombreuses sources du Massif Central sont 

connues pour être riches en minéraux (Fouillac, 1983). En particulier, les sources de la région 

du Cézallier (Bard et 3 Sauts) sont connues pour leur composition chimique dominée par Ca2+, 

Cl-, HCO3
-, Na+ et couramment riches en éléments traces tels que Sr, Fe, etc. (Beaucaire et al., 

1987 ; Beauger et al., 2018 ; Cornu et al., 2000 ; Fouillac, 1983, Négrel et al., 2000). Les sources 

de la Limagne centrale et méridionale, dont celles de Graviers, sont également caractérisées par 

de fortes concentrations en Ca2+, Mg2+ et HCO3
- (Fouillac, 1983 ; Risler et al., 1974), mais aussi 

en éléments traces comme le strontium (Négrel et al., 2000).  

D’autre part, les sources de Montagne et Dourioux sont opposées aux autres sources 

principalement par l'axe 1, et forment un cluster dans le plan factoriel à gauche. Ces deux 

sources se distinguent par de fortes concentrations/activités en radioéléments (Th, U et 222Rn), 

de fortes concentrations en plomb et nitrates, de faibles concentrations en éléments majeurs 

(Li2+, Na+, Cl-, HCO3
-, K+, Mg2+, Br-, Ca2+), Sr (dans l'eau + les sédiments), et une conductivité 

et une température plus faibles. La source de Dourioux se distingue de celle de Montagne par 

une concentration plus élevée en uranium, ainsi que par une concentration élevée et constante 

en nitrates pendant les deux saisons (Tableau 4 et Tableau 5). Il apparaît également que la 

concentration en cuivre de Dourioux a varié de manière significative entre les deux campagnes 

de mesures (Cu : 0,07 et 43,58 µg/g respectivement pour 2019 et 2020). Une variabilité des 

paramètres physico-chimiques est également observée pour Montagne, entre les deux 

campagnes de prélèvements. En juin 2020, la source de Montagne se distingue par une plus 

forte concentration en Mn, Fe, 226Ra et éléments majeurs, ainsi qu'une plus faible concentration 

en nitrates par rapport à octobre 2019 (Tableau 4 et Tableau 5).  

Ces sources sont très enrichies en uranium et en thorium par rapport aux autres sources 

étudiées. En effet, la présence de tobernite (minérale composé de phosphate hydratée d’uranyle) 

avait été observée dans du quartz près du hameau de Dourioux, mettant en évidence de 

nombreuses zones radioactives dans cette région (Alsac et al., 1988). De manière semblable, la 

source de Montagne est localisée à 3,75 km d'une ancienne mine d'uranium, ce qui confirme la 

présence de filons d'uranium autour de cette zone (Millan et al., 2019). De plus, Beaucaire et 
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al. en 1986 ont également observé des sources définies par une faible concentration en éléments 

majeurs, mais une forte concentration en U dans la région du Massif Central. L'uranium serait 

libéré lors de la remontée de l'eau vers l'émergence. En effet, le refroidissement lent de l'eau 

dans les fissures du granite favoriserait la dissolution de l'uranium dans l'eau. De plus, ces eaux 

très diluées seraient enrichies en uranium, dû à des dissolutions de surface (Beaucaire et al., 

1986). Par ailleurs, les fortes concentrations en Fe et Mn mesurées à Montagne en 2020, 

pourraient également être liées à la forte concentration en uranium mesurée dans ces sources. 

En effet, le dégazage du CO2 à l'émergence de la source conduit à une modification de l'état 

d'oxydation de ces eaux, ce qui favorise la formation d'oxydes de fer et de manganèse 

(Beaucaire et al., 1986 ; Casanova et al., 1999). Ces oxydes de fer et de manganèse ont une 

forte capacité à adsorber l'uranium et favorisent la mobilité de cet élément dans les eaux de 

surface (Stubbs et al., 2006). 

Concernant l'activité du radon, la plus forte activité a également été mesurée dans ces 

deux sources (moyenne de 3481 et 3599 Bq/l pour Dourioux et Montagne respectivement, pour 

les deux prélèvements effectués). Ces valeurs sont beaucoup plus élevées que la moyenne 

géométrique des concentrations de radon mesurées dans les eaux souterraines et les eaux de 

source, compilées à partir de la littérature par Girault et al., 2018. Elles sont également 

supérieures à d’autres mesures de radon effectuées dans des eaux de sources. En effet, pour des 

eaux de sources naturelles à proximité de Saratoga Springs (USA), la concentration en 222Rn 

variait de 1 à 24 Bq/l (Kitto et al., 2004). Par ailleurs, dans la région de Mahallat en Iran, 

caractérisée par de fortes émissions de radon, cinq sources hydrothermales ont été caractérisées 

pour leur teneur en 222Rn dans l'eau : les concentrations moyennes en 222Rn variaient de 145 à 

2731 Bq/L (Sohrabi, 1998). Ces fortes activités en radon dans les sources de Dourioux et de 

Montagne pourraient être attribuées à la présence de roches riches en uranium dans la zone où 

se trouvent les eaux de ces sources, comme cela a été démontré pour des eaux de sources en 

Espagne et au Venezuela (Fonollosa et al., 2016 ; Horváth et al., 2000). Les eaux de ces sources 

traversant ces roches riches en uranium vont par conséquent se charger en radon, issu des 

désintégrations radioactives successives de la chaîne de désintégration de l’238U, et faciliter son 

transfert du sous-sol vers la surface (Girault et al., 2018 ; Ielsch et al., 2016). De plus, la source 

de Montagne est connue pour être l'une des plus radioactives de France, avec une activité radon 

documentée de 134 nCi/l (équivalent à 4958 Bq/l) (Risler, 1974).  

Enfin, la présence d'une forte concentration en nitrates dans ces sources, qui est un 

indicateur anthropique, montre que Montagne et Dourioux sont affectées par des activités 
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humaines. Des concentrations élevées en nitrates, ainsi que d'autres indicateurs anthropiques, 

ont déjà été observées dans la source de Montagne, située dans une zone agricole (Baker et al., 

2022, Millan et al., 2019). Les auteurs avaient déterminé que la forte concentration en nitrates 

était liée aux activités agricoles du bassin versant et que la configuration du site de Montagne 

était favorable au mélange des eaux de la source et des eaux du bassin versant, chargées en 

nitrates (Baker et al., 2022, Millan et al., 2019). Comme le démontrent les mesures de 

conductivité et d'éléments majeurs plus élevées, ainsi que les mesures de nitrates plus faibles 

obtenues en 2020 par rapport à 2019 (Tableau 5) la source de Montagne a également était 

fortement affectée par les précipitations dans la période de nos mesures, comme observé 

précédemment (Baker et al., 2022, Millan et al., 2019). En octobre 2019, ces précipitations ont 

conduit à une diminution des éléments majeurs et de la conductivité dans la source de 

Montagne, en raison de phénomènes de dilution. De plus, une augmentation des nitrates a été 

observée dans cette source en raison du lessivage par ruissellement de ce composé chimique 

utilisé dans les exploitations agricoles. Il est également probable que le bassin versant de la 

source de Dourioux joue un rôle prépondérant dans la composition de l'eau de la source, car 

celle-ci est également située dans une forte zone agricole, et contient de fortes concentrations 

en nitrates. Par ailleurs, la forte augmentation de la concentration en cuivre entre les campagnes 

2019 et 2020 (Cu : 0,07-43,58 µg/g respectivement) pourrait également être due à la lixiviation 

du cuivre, très utilisé comme composé antimicrobien en agriculture (Lamichane et al., 2018), 

par les eaux de ruissellement qui se sont mélangées à l'eau de la source de Dourioux en juin 

2020.   

En conclusion, d'après les observations réalisées sur les sources étudiées lors des deux 

campagnes, ces sources présentent des profils physico-chimiques différents et représentent des 

biotopes distincts, dont deux qui se distinguent par de fortes concentrations/activités en 

radioéléments (Montagne et Dourioux).  
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2) Composition et diversité des communautés bactériennes dans les échantillons 

de sédiments de sources minérales  

Comme décrit dans le chapitre 2, les communautés bactériennes indigènes dans les 

sédiments ont été analysées par séquençage haut débit à partir d’extraits d’ADN des 

échantillons de sédiments prélevés pour chacune des sources étudiées. Afin d’identifier ces 

communautés bactériennes, le gène de l’ARN 16S a été ciblé et amplifié par PCR. Les produits 

de PCR ont été par la suite purifiés puis séquencés à l’aide d’un séquenceur Illumina Miseq 

(Plateforme Get-Plage de l’INRAE de Toulouse). Un total de 297 387 séquences pour 9 068 

OTUs a été obtenu pour les campagnes d’octobre 2019 et juin 2020.  

 

a) Pré-filtrage de la table d’OTUs 

Une étape de préfiltrage a été réalisée sur l’ensemble de la table d’OTUs pour les deux 

campagnes d’échantillonnage, afin d’obtenir une table d’OTUs plus représentative pour chaque 

campagne. Cette étape de préfiltrage consiste à éliminer les OTUs dont la proportion sur 

l’ensemble des échantillons était inférieure ou égale à 0,01% de la totalité des OTUs. Cette 

étape permet d’éviter des résultats erronés dans l’analyse statistique en aval (Le Cao et al., 

2016). Après préfiltrage des données, 86 343 séquences pour 1 438 OTUs ont été conservés 

pour la campagne d’octobre 2019, et 64 249 séquences pour 1 366 OTUs pour la campagne de 

juin 2020. La conformité des tables d’OTUs a été vérifiée par l’analyse de la raréfaction. Cette 

méthode, élaborée par Sanders (1968), permet d’évaluer la diversité au sein d’un échantillon et 

de constater que la profondeur de séquençage est correcte pour chaque échantillon. Les courbes 

de raréfaction ont atteint un plateau pour chaque échantillon, lors des deux campagnes, 

signifiant que le nombre de séquences conservées a permis de conserver la majorité des 

phylotypes, permettant donc d’avoir une bonne vision de la diversité globale des communautés 

étudiées (Figure 32). 
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Figure 32 : Courbes de raréfaction des OTUs bactériennes pré-filtrées pour chaque échantillon, a) Lors de la campagne de 

2019; b) Lors de la campagne de 2020 
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b) Mesure des indices de diversité alpha 

Evaluer la diversité au sein de ces sources minérales est complexe et nécessite d’utiliser des 

indices de diversité pour tenter de la quantifier. La diversité alpha, qui renseigne sur la diversité 

au sein d’un échantillon, a été mesurée à l’aide de deux indices de diversité (Tableau 10) : la 

richesse spécifique avec l’indice de Chao1 et la diversité bactérienne avec l’indice de Shannon. 

 

Tableau 10 : Nombre d'OTUs observées, ainsi que les indices de diversité alpha mesurés (Chao1 = richesse et Shannon = 

diversité), dans les échantillons de sédiments des sources échantillonnées en octobre 2019 et juin 2020. Pour les indices de 

diversité, les données sont présentées sous forme de moyenne ± écart-type (n= 3). 

 

Source 

OTUs observées Chao1 (Richesse) Shannon (Diversité) 

Octobre 

2019 

Juin  

2020 

Octobre 

2019 

Juin 

2020 

Octobre 

2019 

Juin 

 2020 

Bard 745 ± 24 686 ± 10 
898,29 ± 

50,51 

837,29 ± 

35,75 

5,94 ±  

0,07 

5,72 ±  

0,02 

Dourioux 551 ± 13 650 ± 22 
658,43 ± 

34,59 

732,06 ± 

16,68 

5,71 ±  

0,01 

5,86 ±  

0,04 

Graviers 440 ± 13 451 ± 13 
533,85 ± 

23,66 

542,74 ± 

17,68 

4,93 ±  

0,05 

4,88 ±  

0,03 

3 Sauts 513 ± 15 373 ± 26 
640,04 ± 

10,51 

556,18 ± 

57,61 

4,85 ±  

0,01 

4,49 ±  

0,07 

Montagne 750 ± 6 626 ± 42 
877,26 ± 

26,04 

768,04 ± 

24,34 

5,83 ±  

0,04 

4,57 ± 

 0,95 

 

Les tests ANOVA ou Kruskall-Wallis réalisés ont démontré que, pour les deux 

campagnes d’échantillonnage, les indices de diversité alpha mesurés (Shannon et Chao1) sont 

significativement différents entre les sources étudiées (Figure 33 et Figure 34). De plus, les tests 

post hoc effectués ont permis de déterminer que, pour la campagne de 2019, les diversités alpha 

(Shannon et Chao1) des sources de Montagne et Dourioux, caractérisées par de plus fortes 

concentrations en radioéléments, n’étaient pas significativement plus faibles que dans les 3 

autres sources (Bard, 3 Sauts et Graviers). La source de Montagne, avec la source de Bard, avait 

même les indices de diversité et de richesse les plus significativement élevés par rapport aux 

autres sources. En revanche, la source de Graviers a montré la plus faible diversité et richesse 

bactérienne. 
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Figure 33 : Comparaison des indices de diversité : a) de Shannon ; b) de Chao1 entre les 5 sources étudiées pour la campagne 

d'octobre 2019 visualisés en boxplots. Les sources ayant des lettres différentes sont significativement différentes à p < 0,05. 

 

  

 

 

Figure 34: Comparaison des indices de diversité : a) de Shannon; b) de Chao1 entre les 5 sources étudiées pour la campagne 

de juin 2020  visualisés en boxplots. Les sources ayant des lettres différentes sont significativement différentes à p < 0,05. 
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Pour la campagne de juin 2020, les indices de diversité mesurés dans les deux sources 

les plus radioactives, n’étaient également pas significativement plus faible que dans les autres 

sources. Au contraire, la source de Dourioux avait même l’indice de diversité de Shannon le 

plus significativement élevé, suivi de la source de Bard, de Graviers, de Montagne et de 3 Sauts. 

Pour la richesse spécifique Chao1, la source de Bard avait l’indice le plus élevé suivi de la 

source de Montagne, la source de Dourioux, de 3 Sauts et enfin la source de Graviers.  

Ces résultats démontrent que la présence de radionucléides n’a pas conduit à une 

diminution de la diversité et de la richesse bactérienne dans les sources de Montagne et 

Dourioux (caractérisées par une activité en radon et des concentrations en radioéléments plus 

élevées Tableau 4 et Tableau 5) comparées aux autres sources pour les deux périodes 

d’échantillonnage. Il est vrai que la présence de radioéléments à des concentrations élevées peut 

induire un impact sur la diversité et la richesse bactériennes (Rogiers et al., 2021). En effet, de 

nombreuses études ont observé une diminution de la diversité dans des sites contaminés en 

radioéléments (Rogiers et al., 2021; Suriya et al., 2017; Hoyos Hernandez et al., 2019). 

Cependant, d’autres études ont déterminé qu’il n’existait pas une association claire entre une 

contamination en radioéléments et la diversité bactérienne (Li et al., 2018 ; Sitte et al., 2015), 

voire que la diversité bactérienne augmentait (Radeva et al., 2013; Theodorakopoulos et al., 

2017 ; Zeng et al., 2020). Il parait donc difficile d'observer une réponse universelle des 

communautés microbiennes indigènes à une contamination en radionucléides (Rogiers et al., 

2021). De plus, la majorité de ces études traitant des effets des radioéléments sur les 

communautés bactériennes sont liées à une contamination en uranium dans un contexte minier 

et, par conséquent, une exposition à cette contamination depuis quelques décennies seulement. 

Or, dans le cadre de notre étude, les communautés sont exposées aux radioéléments depuis des 

milliers d’années. Il est alors envisageable que ces communautés bactériennes se soient 

adaptées à ces conditions conduisant à une richesse et diversité élevées dans ces sources de 

Dourioux et Montagne. Les bactéries résistantes et tolérantes aux radioéléments ont pu modifier 

leurs environnements permettant à d’autres bactéries ayant des métabolismes variés de se 

développer en utilisant des substrats libérés par ces populations bactériennes résistantes.  
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c) Analyse taxonomique des communautés bactériennes des sédiments de 

sources minérales 

L’analyse de la composition taxonomique des échantillons de sédiments des sources a 

révélé la présence de 28 et 31 phylums différents, représentés par 169 et 173 ordres bactériens, 

pour les campagnes d’octobre 2019 et juin 2020, respectivement. La Figure 35, ci-dessous, 

présente les phylums majoritaires obtenus pour chaque campagne d’échantillonnage. 

 

Figure 35 : Abondance relative des phylums majoritaires obtenus lors des campagnes d'octobre 2019 et juin 2020 

 

 Lors des campagnes d’octobre 2019 et juin 2020, les trois phylums majoritaires 

appartenaient aux Proteobacteria, Bacteroidota et Chloroflexi. Les Proteobacteria et les 

Bacteroidota ont également été trouvés majoritairement dans des biofilms de plusieurs sources 

thermales souterraines dans les Alpes, qui contenaient du radium 226 et du radon 222 (Weidler 

et al., 2007), démontrant la capacité des espèces bactériennes appartenant à ces phylums à se 

développer dans ces sources minérales en présence de radionucléides. Les phylums des 

Actinobacteriota, Firmicutes, Verrucomicrobiota, Cyanobacteria, Desulfobacterota, 

Patescibacteria, Planctomycetota, Nitrospirota, Spirochaetota et Myxococcota ont été détectés 

dans tous les échantillons avec des abondances relatives moyennes supérieurs à 1%, mais 

n’excédant pas 5% au cours des deux saisons.  

Une analyse de la composition taxonomique par source a ensuite été réalisée, pour les 

deux campagnes d’échantillonnage (Figure 36). Le phylum des Proteobacteria représente entre 

14,92% dans la source 3 Sauts en 2019 à 54,43% dans la source de Montagne en 2020. Au 

niveau de l’ordre, les Proteobacteria sont représentés par Burkholderiales (42,10% dans J20 

Montagne), Rhizobiales (11,18% dans O19 Bard), Rhodobacterales (5,22% dans O19 Graviers) 
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et Enterobacterales (5,95% dans J20 Montagne). Le phylum des Bacteroidota (représentant au 

minimum 10.93% dans O19 Dourioux à 24.73% dans O19 Montagne) était majoritairement 

représenté par l’ordre Bacteroidales (17,20% dans J20 Bard), suivi des Flavobacteriales 

(7,95% dans J20 3 Sauts), des Ignavibacteriales (7,62% dans O19 3 Sauts) et des 

Chitinophagales (6,12% dans J20 Dourioux).  Le phylum des Chloroflexi, (représentant de 

6,17% dans O19 Bard à 27,49% dans J20 3 Sauts) était uniquement représenté par l’ordre 

Anaerolineales, retrouvée majoritairement dans la source de 3 Sauts (25,34% en J20) et 

Graviers (10,91% en O19). Cette analyse révèle que l’abondance relative des différents 

phylums et ordres identifiés varient très fortement d’une source à l’autre, mais également entre 

les deux périodes d’échantillonnage pour une même source. 

Ces phylums Proteobacteria, Bacteroidota et Chloroflexi sont typiquement observés 

dans les sédiments ou eaux douces de systèmes aquatiques (Beier et al., 2007 ; Boucher et al., 

2006 ; Cole et al., 2013 ; Jackson and Weeks, 2008 ; Methé et al., 1998 ; Nold et Zwart, 1998). 

En effet, ces phylums regroupent de nombreuses espèces ubiquistes, regroupant un niveau de 

diversité morphologique, physiologique et métabolique élevé, leur permettant de se développer 

dans ces différentes sources minérales aux profils physico-chimiques variées (Spain et al., 

2009 ; Thomas et al., 2011).  Par exemple, Chloroflexi et Bacteroidetes sont connus comme 

étant des acteurs principaux dans la transformation de la matière organique dans les sédiments 

d’eau douce (Jroundi et al., 2020 ; Thomas et al., 2011).  

De plus, il est connu que la composition bactérienne de sédiments est dépendante de 

divers facteurs environnementaux, comme par exemple la teneur en oxygène ou la disponibilité 

en nutriments (Jroundi et al., 2020 ; Lopez-Fernandez et al., 2021). Or, ces sources sont définies 

par des paramètres physicochimiques spécifiques à chacune et représentent des biotopes 

distincts, dont certaines sont caractérisées par une concentration/activité en radioéléments plus 

élevée. Par conséquent, les variations de la composition bactérienne observées entre les sources 

et les deux périodes d’échantillonnage pourraient être liées aux différents paramètres 

physicochimiques définissant chaque source, dont les fortes concentrations en radioéléments 

observées.  
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Figure 36: Abondance relative (exprimée en % du nombre total de lecture d'OTUs) des bactéries, a) des phylums; b) des ordres majeurs pour la campagne 2019 et c) des phylums d) des ordres majeurs, pour la campagne 

2020. Ordres mineurs = ordre représentant <0,5% de la totalité des séquences obtenues pour chaque campagne 
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3) Relation entre les différents paramètres environnementaux et les 

communautés bactériennes dans les sédiments de sources minérales 

   

Le deuxième objectif de cette étude était d’observer si ces communautés sont 

discriminées en fonction des paramètres physicochimiques de ces sources, afin de déterminer 

si la radioactivité pouvait expliquer la présence d’OTUs spécifiques, et si ces OTUs pouvaient 

jouer un rôle dans la biogéochimie de ces radioéléments. Pour répondre à cette question, il faut 

tout d’abord déterminer les OTUs qui ont le plus de poids pour discriminer les sources entre 

elles. Par la suite, il convient d’observer si la présence de ces OTUs spécifiques dans ces sources 

est corrélée aux paramètres physico-chimiques de celles-ci. Pour cette partie de l’étude, la 

source de 3 Sauts a été retirée de l’analyse pour la campagne de juin 2020, du fait de l’absence 

de certaines données physico-chimiques pour cette campagne.  

 

a) Identification des OTUs discriminant ces sources 

 

Afin de déterminer si le profil des communautés bactériennes de ces sources est différent 

selon des OTUs prédominantes dans celles-ci, un test statistique appelé Sparse Partial Least 

Square Discriminant Analysis (sPLS-DA) a été réalisé à partir des tables d’OTUs préfiltrées 

pour les échantillons de 2019 et 2020 (voir chapitre 2). Pour la campagne de 2019, l’analyse 

sPLS-DA se concentre sur la discrimination des cinq sources étudiées par des OTUs 

bactériennes spécifiques à ces sources.  
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Figure 37: Répartition des échantillons des sources de la campagne de 2019 due aux OTUs prédominantes dans chacune 

d'entre elles, provenant de l'analyse sPLS-DA sur les deux premières composantes avec des tracés d'ellipses au niveau de 

confiance de 95% 

 

 

D’après le plot de la sPLS-DA (Figure 37), les compositions bactériennes des sources 

de Bard et 3 Sauts sont significativement différentes des 3 autres sources, dû à certains OTUs 

prédominantes dans ces deux sources. Les sources de Dourioux, Montagne et Graviers sont 

également significativement discriminées les unes par rapport aux autres, bien qu’elles soient 

proches entre elles dans l’espace, comparées aux sources de Bard et 3 Sauts. En effet, la 

première composante a permis de discriminer principalement la source de 3 Sauts, mais 

également les sources de Dourioux et Montagne. D’un autre côté, la source de Bard est 

majoritairement séparée des quatre autres sources par la deuxième composante. En 

complément, une analyse de clustering utilisant un heatmap basé sur les OTUs sélectionnées a 

permis de mettre en évidence les OTUs significativement présentes dans chacune des 5 sources 

étudiées (Figure 38).
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Figure 38: Carte d'images groupées (heatmap) représentant l'abondance relative des OTUs sélectionnées dans chaque échantillon par sPLS-DA sur les données pré-filtrées des OTUs à partir 

des deux premières composantes en octobre 2019 
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Pour cette campagne d’octobre 2019, l’abondance relative de 236 OTUs ont conduit à 

discriminer la source de 3 Sauts (Figure 38). Ces OTUs appartiennent majoritairement aux 

Bacteroidota (ordres Bacteroidales, Chitinophagales, Ignavibacteriales et 

Sphingobacteriales), Chloroflexi (principalement famille Anaerolineaceae) et Proteobacteria 

(principalement familles Comamonadaceae, Gallionellaceae, Rhodobacteraceae). D’autre 

part, les sources de Montagne et Dourioux sont séparées des autres sources par la présence de 

54 OTUs. Ces OTUs sont majoritairement associées aux Proteobacteria (uniquement 

représenté par les ordres Burkholderiales et Rhizobiales), Bacteroidota (famille 

Flavobacteriaceae et Chitinophagaceae), Acidobacteriota (classe Vicinamibacteria et 

Holophagae) et Firmicutes (Paenibacillus sp., Bacillus sp., Pelosinus sp., Desulfosporosinus 

sp., et Fonticella sp.). Enfin, la source de Bard est majoritairement discriminée des quatre autres 

sources par la présence de 170 OTUs prédominantes dans celle-ci. Parmi ces OTUs, la majorité 

est représentée par les Proteobacteria (ordres Rhizobiales et Burkhoderiales). De plus ces 

OTUs sont également principalement affilés à Bacteroidota (ordres Bacteroidales, 

Chitinophagales et Cytophagales) et Actinobacteriota, dont la classe des Actinobacteria (ordre 

Frankiales) et la classe Thermoleophilia (ordre Solirubrobacterales).  

 

 

Figure 39: Répartition des échantillons des sources de la campagne de 2020 due aux OTUs prédominant dans chacune d'entre 

elles, provenant de l'analyse sPLS-DA sur les deux premières composantes avec des tracés d'ellipses au niveau de confiance 

de 95 %
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Pour la campagne de juin 2020, l’analyse sPLS-DA a été conduite sur les quatre sources 

étudiées, afin de déterminer les OTUs spécifiques à chacune qui les discriminent entre elles 

pour cette campagne. Le plot de l’analyse sPLS-DA (Figure 39) montre que la composition 

bactérienne des sources de Dourioux et Montagne sont significativement différentes des 2 

autres sources, dû à certains OTUs prédominantes dans ces sources en juin 2020. Au contraire, 

les sources de Bard et Graviers sont relativement proches, signifiant que peu d’OTUs 

spécifiques à ces sources conduisent à les discriminer l’une de l’autre. La première composante 

a permis de discriminer majoritairement la source de Dourioux, par rapport aux sources de 

Montagne, Bard et Graviers, alors que la deuxième composante, sépare la source de Montagne 

des 3 autres sources. Une analyse de clustering par heatmap (Figure 40) a également été réalisée 

sur les OTUs sélectionnées pour déterminer quelles sont les OTUs prédominantes dans chacune 

des sources. 

 

Pour cette campagne de juin 2020, la source de Dourioux est discriminée par rapport 

aux sources de Montagne, Bard et Graviers, dû à 295 OTUs spécifiques à cette source. Parmi 

ces OTUs, 19 phylums sont représentés, avec majoritairement des Proteobacteria (ordres 

Burkholderiales et Rhizobiales), des Bacteroidota (ordres Chitinophagales, Ignavibacteriales 

et Kryptoniales), Acidobacteriota (classes Vicinamibacteria, Blastocatellia, Holophagae), des 

Actinobacteriota (Streptomyces sp., Rhodococcus sp., Gaiella sp., Arthrobacter sp., et 

Microbacteriaceae), Chloroflexi (famille Anaerolineaceae), Firmicutes (Bacillus sp., 

Paenibacillus sp., Sporosarcina sp., Pelosinus sp.) et Nitrospirota (Nitrospira sp.). Par la suite, 

la source de Montagne est majoritairement séparée des 3 autres sources par la présence de 5 

OTUs prédominantes dans cette source (2 affiliées à Bacteroidota : 1 Cytophagales (ordre) et 

1 Sphingobacteriales (ordre) ; 2 Proteobacteria : 1 Rhizobiales (ordre) et 1 

Gammaproteobacteria (classe) ; 1 affiliée à Chloroflexi). Enfin, les sources de Graviers et Bard 

sont également séparées des 2 autres sources, dû à la présence de 5 OTUs spécifiques à ces 

sources (3 affiliées à Bacteroidota : 1 Bacteroidales (ordre), 1 Ignavibacteriales (ordre) et 1 

Kryptoniales (ordre) ; 1 affiliée à Chloroflexi : famille Anaerolineaceae) ; 1 affiliée à 

Proteobacteria : Methylotenera sp.). 
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Figure 40 : Carte d'images groupées (heatmap) représentant l'abondance relative des OTUs sélectionnées dans chaque échantillon par sPLS-DA sur les données pré-filtrées des OTUs à partir 

des deux premières composantes en juin 2020. 
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Ces résultats confirment que la structure de la composition des communautés 

bactériennes est significativement différente entre les échantillons de sédiments de sources 

étudiées lors des 2 campagnes d’échantillonnage (Figure 37 et Figure 39), dû à la présence 

d’OTUs spécifiques à chacune d’entre elles. La composition des communautés bactériennes est 

connue pour être spécifique aux niveaux de concentrations et/ou aux différentes conditions 

environnementales géologiques et physiologiques (Lopez-Fernandez et al., 2021). De plus, 

dans le cas de la source de Dourioux et Montagne, les radionucléides présents pourraient avoir 

entraîné une pression sélective sur les bactéries dans ces sources, qui fait évoluer les 

communautés bactériennes indigènes vers une composition dominée par des espèces résistantes 

(Martinez et al., 2006 ; Mondani et al., 2011 ; Jaswall et al 2019, Radeva et al 2013, 

Chandwadkar et al., 2018 ; Hoyos Hernandez., 2019 ; Rogiers et al., 2021). Cependant la 

radioactivité n’est qu’un des nombreux facteurs abiotiques pouvant influencer la structuration 

des communautés bactériennes. Il est également important de prendre en compte d’autres 

paramètres environnementaux de ces sources, qui pourraient avoir impacté les communautés 

bactériennes présentes dans celles-ci (Rogiers et al., 2021 ; Sitte et al., 2015). Ces différents 

paramètres environnementaux peuvent directement impacter les communautés bactériennes 

(présence de métaux toxiques, manque de nutriments, température ou pH différents) (Lauber et 

al., 2008), mais également jouer un rôle dans la spéciation de certains radioéléments 

(modification de pH, complexation avec la matière organique, oxyde de fer ou manganèse) 

impactant donc leur mobilité, leur biodisponibilité et donc leur toxicité sur les communautés 

bactériennes (Cumberland et al., 2016 ; Husson et al., 2019). Il semble donc important de 

discriminer les effets des différents paramètres, afin d’observer si la radioactivité dans ces 

sources pourrait expliquer la présence de certains OTUs spécifiques, et si ces OTUs pourraient 

jouer un rôle dans la biogéochimie de ces radioéléments. 

 

b) Corrélation entre ces OTUs spécifiques et les paramètres physico-

chimiques de ces sources 

Dans le but d’observer si les OTUs spécifiques discriminant les sources entre elles sont 

corrélées aux paramètres physicochimiques de celles-ci, un test appelé Sparse Partial Least 

Squares (sPLS) a été réalisé (voir chapitre 2). Pour la campagne de 2019, 460 OTUs (OTUs 

prédominantes dans ces sources pour cette période), ont été intégrées avec 43 paramètres 

physicochimiques mesurés pour cette campagne, afin d’observer si la prévalence de certains 
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OTUs était liée aux profils physicochimiques des sources. Le modèle sPLS optimal a été 

construit sur deux composantes, avec 250 OTUs et 30 paramètres au total, dont 50 OTUs et 20 

paramètres pour la composante 1, ainsi que 200 OTUs et 10 paramètres pour la composante 2. 

A partir de la Figure 41, 3 clusters d’OTUs ont pu être identifiés, chacun corrélé à 

différents paramètres physicochimiques. Le premier cluster, composé de 50 OTUs spécifiques 

à la source de Bard, est corrélé à une forte concentration en éléments majeurs (Mg2+, K+, Br-, 

HCO3
-, Na+, Cl-), éléments traces (Ba, Cu, Rb, Ni), TOC, H tot, C tot, ainsi qu’à une 

température, une conductivité et un pH plus élevés. Parmi ces 50 OTUs, 7 OTUs appartiennent 

aux Acidobacteriota (Bryobacterales, Acidobacteriales) ; 12 OTUs aux Actinobacteriota 

(Acidothermus, Mycobacterium, Marmoricola, Conexibacter, Jatrophihabitans) ; 8 OTUs aux 

Bacteroidota (Sphingobacteriales, Bacteroidales, Cytophagales, Chitinophagales) ; 4 OTUs 

aux Firmicutes (Clostridia) et 13 OTUs aux Proteobacteria (Thiotrichaceae, Rhizobiales, 

Caulobacteraceae, Hyphomonadaceae).  

 

Figure 41: Cercle de corrélation de l'analyse sPLS mettant en évidence les relations entre les OTU spécifiques et les paramètres 

physico-chimiques des sources en octobre 2019 
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Figure 42: Cercle de corrélation de l'analyse sPLS mettant en évidence les relations entre les OTU spécifiques et les paramètres 

physico-chimiques des sources en juin 2020 

 

 

 

D’un autre côté, une forte concentration en métaux (As, Fe, Sr), en éléments essentiels 

(SO4
2-, Li2+), un fort taux d’oxygène, ainsi qu’une faible concentration en Th et Pb sont corrélés 

à la présence de 165 OTUs spécifiques aux sources de 3Sauts et Graviers. Ces OTUs sont 

principalement affiliées à Acidobacteriota (7 OTUs dont Thermoanaerobaculia et 

Holophagae) ; Actinobacteriota (9 OTUs dont Solirubrobacterales, Gaiellales et 

Microtrichales) ; Bacteroidota (28 OTUs dont Bacteroidales, Chitinophagales, 

Flavobacteriales, Ignavibacteriales et Sphingobacteriales) ; Chloroflexi (28 OTUs dont 

principalement Anaerolineaceae) ; Patescibacteria (23 OTUs dont Gracilibacteria, 

Microgenomatia et Parcubacteria) ; Proteobacteria (23 OTUs dont Comamonadaceae, 

Gallionellaceae et Rhodobacteraceae) ; et Verrucomicrobiota (15 OTUs dont principalement 

Verrucomicrobiales).  

Enfin, 35 OTUs, spécifiques aux sources de Dourioux et Montagne, sont fortement 

associées à de fortes concentrations en radioéléments et métaux potentiellement toxiques (Pb, 

Th, 222Rn), mais également à de fortes concentrations en nitrates et phosphates. Ces OTUs sont 

également corrélées à de faibles concentrations en ions majeurs (Mg2+, K+, Br-, Cl-, HCO3
-, Na+, 
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Li2+), en Sr (eau + sédiment), ainsi qu’à une faible température et conductivité. Ces 35 OTUs 

sont affiliés à 10 phylums dont 5 OTUs à Acidobacteriota (Vicinamibacterales, Holophagae) ; 

2 OTUs à Actinobacteriota (Arthrobacter sp., Streptomyces sp.); 6 OTUs à Bacteroidota 

(Flavobacterium, Chitinophagaceae) ; 1 OTU à Chloroflexi ; 7 OTUs à Firmicutes 

(Paenibacillus, Bacillus, Pelosinus, Desulfosporosinus, Fonticella) ; 1 OTU à Nitrospirota 

(Nitrospira) ; 4 OTUs à Planctomycetota (Pirellulaceae) ; 6 OTUs à Proteobacteria 

(Nitrosomonadaceae, Methylophilaceae, Xanthobacteraceae, Rhodocyclaceae) ; 1 OTU à 

unclassified Bacteria ; et 2 OTUs à Verrucomicrobiota (Chthoniobacteraceae).  

Pour la campagne de 2020, les 305 OTUs spécifiques de cette campagne ont été 

intégrées avec 41 paramètres physicochimiques mesurés lors de cette campagne. Le modèle 

sPLS optimal a été construit sur deux composantes, avec au total 100 OTUs sélectionnés et 30 

paramètres physico-chimiques, dont 50 OTUs et 20 paramètres pour la première composante, 

ainsi que 50 OTUs et 10 paramètres pour la deuxième composante. Il en résulte tout d’abord 

que 93 OTUs se regroupaient sur le cercle de corrélation (Figure 42). Ces OTUs, spécifiques 

principalement à la source de Dourioux, sont corrélées à de fortes concentrations en U, Cu, 

NO3
-, 222Rn et Th, N tot et PO4

3- ainsi que principalement à de faibles concentrations en ions 

majeurs HCO3
-, Ca2+, Sr (eau + sédiment), Li2+, Na+, Mg2+, K+, Br-, Cl-, NH4

+, une faible 

température, une faible conductivité et un faible pH. Parmi ces OTUs, affiliées à 15 phylums 

différents, 10 OTUs appartiennent aux Acidobacteriota (ordre Vicinamibacteria, Holophagae) 

; 12 OTUs à Actinobacteriota (Streptomyces sp., Rhodococcus sp., Gaiella sp., Arthrobacter 

sp., and Microbacteriaceae; 10 OTUs à Bacteroidota (Chitinophagaceae, Ignavibacteriaceae, 

Microscillaceae); 1 OTU à Bellovibrionota (Bacteriovoracaceae) ; 8 OTUs à Chloroflexi 

(Anaerolineaceae) ; 1 OTU à Desulfobacterota (Geobacteraceae); 9 OTUs à Firmicutes 

(Bacillus, Paenibacillus, Sporosarcina, Pelosinus)  ; 1 OTU à Methylomirabilota 

(Rokubacteriales) ; 2 OTU à Myxococcota ; 5 OTUs à Nitrospirota (Nitrospira) ; 4 OTUs à 

Patescibacteria ; 1 OTU à Planctomycetota (Brocadiaceae); 21 OTUs à Proteobacteria 

(Burkholderiales : Nitrosomonadaceae, Comamonadaceae, Sideroxydans sp. ; 

Pseudomonadales ; Rhizobiales : Hyphomicrobium sp., Pseudolabrys sp.) ; 6 OTUs à 

Verrucomicrobiota (Chthoniobacteraceae, Pedosphaeraceae, Opitutaceae) ; et 2 OTUs à 

Zixibacteria.  

 

D’un autre côté, 5 OTUs majoritairement présentes dans la source de Montagne 

(Chryseolinea, Sphingobacteriales, Chloroflexi, unclassified Gammaproteobacteria et 
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Xanthobacter) forment un deuxième cluster sur le cercle de corrélation (Figure 42). Ces OTUs 

sont associées à de fortes concentrations en 210Pb, Mn (eau + sédiment), 222Rn, Th, Ba (eau + 

sédiment), Fe, As, et F-, mais également à de faibles concentrations en N tot, PO4
3-, Sr (eau), 

Mg2+, Na+, Li2+, NH4
+, K+, Br-, Cl-, une faible température, une faible conductivité et un faible 

pH. Enfin l’OTU 281 et l’OTU 105 forment à eux seuls un cluster distinct. L’OTU 281, affiliée 

à l’ordre Kryptoniales (phylum Bacteroidota), est corrélée à de fortes concentrations en Ba (eau 

+ sédiment), Fe, As, F-, Mn (eau), NO2
-, Ca2+, HCO3

- et Sr (sed), et anti corrélé à de fortes 

concentrations en U, Cu, NO3
-, N tot, PO4

3-. Enfin l’OTU 105 (famille Bacteroidetes), 

spécifique aux sources de Bard et Graviers, est associée à de fortes concentrations en ions 

majeurs (Ca2+, NO2
-, HCO3

-, Mg2+, Na+, Li2+, NH4+, K+, Br-, Cl-), une forte concentration en 

Sr (eau + sédiment), une température, un pH et une conductivité élevé. A contrario, elle est 

associée à de faibles concentrations en U, Cu, NO3
- , 222Rn et Th. 

Ces analyses ont permis de déterminer que certains OTUs identifiés se sont révélées être 

corrélées à certains paramètres physicochimiques, dont la concentration en radioéléments dans 

ces sources. En effet, certains OTUs spécifiques appartenant aux Actinobacteriota 

(Microbacteriaceae, Streptomyces, Arthrobacter, Gaiella et Rhodococcus), Acidobacteriota 

(Holophagae), Bacteroidetes (Chitinophagaceae), Chloroflexi (Anaerolineaceae), 

Desulfobacterota (Geobacteraceae), Proteobacteria (Pseudolabrys, Pseudomonadales, 

Burkholderiales, Comamonadaceae) et aux Firmicutes (Bacillus, Desulfosporosinus, 

Paenibacillus, Fonticella, Sporosarcina et Pelosinus) et prédominantes dans les sources les 

plus radioactives (Montagne et Dourioux), ont été trouvées corrélées avec des concentrations 

élevées de radioéléments (principalement U, 222Rn, Th), de métaux (Cu et Pb), de nitrates, ainsi 

qu’à de faibles concentrations en éléments majeurs (condition oligotrophique). Ces OTUs, ont 

un métabolisme particulier qui leur permet de résister à la toxicité de ces métaux/radioéléments 

et de se développer dans ces environnements extrêmes, comme cela a été montré dans différents 

autres écosystèmes (Brzoska et al., 2022 ; Carvajal et al., 2012 ; Chapon et al., 2012 ; Gallois 

et al., 2018 ; Goswami et al., 2017 ; Islam and Sar., 2016 ; Lusa et al., 2019 ; Mondani et al., 

2011 ; Nayak et al., 2021 ; Tang et al., 2021 ; Theodorakopoulos et al., 2015 ; Sutcliffe et al., 

2019 ; Sun et al., 2021 ; Yang et al., 2022). Par exemple, Gaiella et Rhodococcus ont démontré 

leur capacité à se développer dans des sédiments de rivières contaminées en métaux lourds 

(Yang et al., 2022), tout comme Microbacteriaceae, Arthrobacter, Pseudomonadales, 

Burkholderiales, et Streptomyces qui ont été observées dans des environnements à forts taux de 
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radiations ou concentrations en radioéléments élevées (Carvajal et al., 2012 ; Chapon et al., 

2012 ; Islam and Sar., 2016 ; Lusa et al., 2019 ; Tang et al., 2021).  

Ces OTU spécifiques capables de se développer dans ces sources riches en métaux et 

radioéléments, pourraient immobiliser ces éléments entraînant une réduction de leur 

disponibilité (Acharya, 2015 ; Kolhe et al., 2018 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008 ; Ryzhkov 

et al., 2007 ; Simonoff et al., 2007 ; Thorgersen et al., 2016). Les mécanismes impliqués dans 

cette immobilisation des métaux et radioéléments sont la réduction, l’absorption et 

l’accumulation par les cellules, la biosorption, la complexation avec des protéines, 

polysaccharides et les biomolécules microbiennes, et la biominéralisation (Fashola et al., 2016 ; 

Kolhe et al., 2018; Lloyd, 2003 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008). De ce fait, la 

biodisponibilité des différents éléments pourrait différer entre les différentes sources étudiées, 

en fonction des paramètres physicochimiques propres à chacune, mais aussi du microbiome des 

sédiments présents dans chacune d'entre elles. En effet, Rhodococcus étant capable d’éliminer 

les éléments traces métalliques (Goswami et al., 2017), tels que le Pb et le Cu, qui sont trouvés 

en fortes concentrations dans ces sources, pourrait réduire la biodisponibilité de ces métaux 

toxiques dans ces sources minérales. De même, des membres de Microbacteriaceae, 

Arthrobacter, Pseudomonadales, Chitinophagaceae, Bacillus, Paenibacillus, Streptomyces, 

Pelosinus et Sporosarcina pourraient également réduire la toxicité de l’uranium par différents 

processus, tel que : 

- La précipitation de l’uranium sous une forme minérale stable et insoluble via une 

activité phosphatase constitutive (Bacillus, Paenibacillus, Pseudomonadales) (Beazley 

et al., 2007 ; Choudary et Sar., 2011 ; Martinez et al., 2007 ; Reitz et al., 2014 ; Zhang 

et al., 2018) 

 

- L’accumulation intracellulaire de l’uranium sous forme de précipité (Bacillus, 

Arthrobacter, Microbacteriaceae (Suzuki et Banfield, 2004 ; Li et al., 2014 ; 

Theodorakopoulos et al., 2015)) 

 

- L’adsorption par complexation de l’uranium avec des groupes fonctionnels de la surface 

des cellules (Streptomyces, Bacillus (Li et al., 2014 ; Li et al., 2016)), des protéines de 

la couche S de surface (Pelosinus et Sporosarcina (Ryzhkov et al., 2007 ; Thorgersen 

et al., 2016)) et la couche de lipopolysaccharide (Chitinophagaceae (Brzoska et al., 

2022)) 
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Ces OTUs, corrélées aux fortes concentrations en métaux (Cu et Pb) et radioéléments (U et 

Th) dans les sources de Montagne et Dourioux, partagent donc des fonctions similaires liées à 

leur capacité d’interagir avec des métaux et radioéléments. Leur présence dans ces 

environnements est très intéressante car ces interactions avec ces éléments entrainant une 

réduction de leur solubilité et leur biodisponibilité permettrait à d’autres espèces bactériennes 

sensibles à ces métaux/radioéléments toxiques de se développer.  

D’autre part, des OTUs affiliées à Desulfosporosinus, Geobacteraceae, 

Comamonadaceae et Holophagae présentes dans les sources de Montagne et Dourioux, sont 

des bactéries sulfato-réductrices et/ou ferro-réductrices. En effet, les sédiments de ces sources 

minérales carbogazeuses sont favorables à des conditions anoxiques permettant le 

développement de bactéries anaérobies tel que les bactéries sulfato-réductrices et ferro-

réductrices. Ces dernières, utilisant les métaux pour respirer, ont été étudiées pour leur capacité 

à réduire des métaux lourds, dont l'U(VI) dans des sédiments contaminés (Cardenas et al., 

2008 ; Gihring et al., 2011 ; Mondani et al., 2011 ; Nevin et al., 2003 ; Sitte et al., 2015 ; 

Sutcliffe et al., 2017 ; Suzuki et al., 2004). En particulier les OTUs affiliées à la classe des 

Holophagae, dont certaines espèces comme Geothrix, principalement présentes dans la source 

Dourioux, pourraient profiter des concentrations élevées de cuivre et d'uranium dans cette 

source, pour respirer (Mondani et al., 2011 ; Sutcliffe et al., 2019). Par conséquent, ces OTUs 

pourraient jouer un rôle important dans les réactions de réduction de l’uranium et d’autres 

métaux dans ces sources minérales, entrainant leur immobilisation (Lloyd, 2003). 

Outre les espèces réductrices de métaux, des bactéries fermentaires, telles que 

Anaerolineaceae, associées aux fortes concentrations en uranium dans ces deux sources, sont 

également favorisées par les conditions anoxiques présentes dans ces sources. Compte tenu de 

la production potentielle d’acides organiques (tels que l’acétate) par les Anaerolineaceae 

(Jroundi et al., 2020) et de leur grande abondance dans les sédiments de ces sources, des 

relations syntrophiques peuvent avoir lieu entre ces bactéries fermentaires et les bactéries 

réductrices de métaux (Sutcliffe et al., 2017). En effet, l’acétate libéré par ces bactéries 

fermentaires pourrait être utilisé comme donneur d’électron et/ou source de carbone par les 

bactéries réductrices de métaux, ce qui soutiendrait leur croissance.  

D’autre part, en plus des fortes concentrations en radionucléides et métaux, des 

concentrations élevées de nitrates ont été observées dans les sources de Montagne et Dourioux. 
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Ces composés favorisent la présence d’OTUs impliquées dans des processus de nitrification 

(Nitrospira, Nitrosomonadaceae) et dénitrification (Hyphomicrobium) importants dans le cycle 

de l’azote, (Martineau et al., 2013 ; Pester et al., 2014). Cependant, bien que les fonctions de 

nitrification puissent être affectées par une contamination en métaux et radioéléments (Rogiers 

et al., 2021; Sutcliffe et al., 2017), la présence de Nitrospira dans les deux sources confirme 

qu'elles peuvent se développer en présence de métaux toxiques (Xiao et al., 2019), et pourraient 

résister à de fortes concentrations de cuivre (Sutcliffe et al., 2019). En outre, il a été démontré 

que dans les aquifères co-contaminés par l'uranium et le nitrate, les dénitrifiants jouent un rôle 

clé dans la biorémédiation de ces écosystèmes, sachant que les nitrates peuvent empêcher la 

réduction de l'U(VI) en entrant en compétition avec ce dernier en tant qu'accepteur d'électrons 

(Spain et Krumholz, 2010 ; Yan et al., 2003). 

Ces co-corrélations entre des OTUs associées à des espèces ferro ou sulfato réductrices, 

des espèces fermentaires et des espèces dénitrifiantes, avec des fortes concentrations en 

métaux/radioéléments reflètent des associations de bactéries remplissant des fonctions 

complémentaires permettant leur croissance dans ces environnements particuliers. En effet, la 

bioréduction de l’uranium par les bactéries ferro/sulfato réductrices pourrait entrainer une 

diminution de la biodisponibilité et, par conséquent, de la toxicité de l’uranium, favorisant la 

croissance des bactéries fermentaires et dénitrifiantes. D’autre part, cette bioréduction serait 

favorisée à la fois par l’apport de sources de carbone organique par les bactéries fermentaires 

et la réduction de la concentration en nitrates par les bactéries dénitrifiantes. Enfin, l’apport de 

sources de carbone organiques par les bactéries fermentaires pour les bactéries dénitrifiantes 

favoriserait également la dénitrification, et donc la bioréduction de l’uranium. La Figure 43, ci-

dessous résume ces associations complémentaires permettant à ces différentes bactéries de se 

développer dans ces sources, caractérisées par de fortes concentrations en radioéléments, dont 

l’uranium.  

 



128 

 

 

Figure 43 : Schéma représentant les associations complémentaires possibles entre les différents OTUs associées aux fortes 

concentrations en radioéléments, dont l'uranium, dans les sédiments des sources de Montagne et Dourioux. Les flèches 

représentent les relations commensales ou mutualistes entre ces différentes espèces 

 

 

Il apparait donc qu’il existe des interactions complexes entre les facteurs biotiques et 

abiotiques dans ces sources, entrainant une sélection de bactéries spécifiques dans chacune 

d’entre elles au cours des deux saisons étudiées. Toutefois, nos résultats démontrent que la 

présence de certaines OTUs n’est pas associée à un seul composé mais qu’il existe plutôt une 

somme de co-corrélations avec divers paramètres physicochimiques. Les microorganismes 

n’étant jamais confrontés à un seul contaminant sur le terrain, il est difficile de différencier les 

effets d'une seule espèce de métal sur les communautés microbiennes in situ (Sitte et al., 2015 ; 

Rogiers et al., 2021). Des études complémentaires pour déterminer la part (bio)disponible des 

radioéléments/métaux permettraient de mieux discriminer les effets de ces éléments sur les 

communautés bactériennes. Enfin, bien que les fonctions bactériennes déterminées dans ces 

sédiments de sources à partir des analyses par metabarcoding soient uniquement putatives, il 

semblerait que des schémas de cooccurrence révèlent des associations de bactéries remplissant 

des fonctions similaires ou complémentaires, et qui partagent des niches écologiques similaires. 

Des travaux futurs d’analyse par métagénomique des fonctions bactériennes globales 

permettraient d’étudier le métagénome de ces échantillons et décrire le fonctionnement global 

de ceux-ci.  
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4) Evolution des communautés au cours des saisons 

La dernière partie de cette étude visait à déterminer si les communautés bactériennes 

évoluaient en fonction de la saison dans ces sources minérales. Tout d'abord, afin de visualiser 

si les communautés diffèrent en fonction des deux campagnes d'échantillonnage réalisées, un 

test de comparaison des moyennes (t-test) des indices de diversité obtenus pour chaque 

échantillonnage a été réalisé (Figure 44). 

 

Figure 44: Comparaison des indices de diversité de Shannon et de Chao1 entre les deux saisons (octobre 2019 et juin 2020) 

pour chaque source visualisée en boxplots. Les différences significatives obtenues par une comparaison des moyennes par t-

test entre les deux saisons sont indiquées par un * si p<0,05. 

 

Nos résultats montrent que la diversité alpha (diversité et richesse) des sources de Dourioux 

et de Montagne est significativement différente selon la période d'échantillonnage. En effet, 

pour la source de Dourioux, l'indice de diversité de Shannon mesuré en octobre 2019 (5,71 ± 

0,01) est significativement différent de celui mesuré en juin 2020 (5,86 ± 0,04). Pour cette 

même source, l'indice de richesse Chao1 mesuré lors des deux campagnes est également 

significativement différent (658,43 ± 34,59 et 732,06 ± 16,68 respectivement). Enfin, l'indice 
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de richesse Chao1 mesuré pour la source de Montagne est aussi significativement différent entre 

les deux campagnes d'échantillonnage (877,26 ± 26,04 et 768,04 ± 24,34 respectivement).  

Bien que ces sources minérales naturelles d’origine souterraines puissent être supposées 

stables dans le temps (Cornu et al., 2000, Négrel et al., 2000), l’étude des profils physico-

chimiques de ces sources a montré que les paramètres physico-chimiques de certaines sources 

ont évolué entre les deux périodes d’échantillonnage (Figure 31). En particulier, des variations 

de paramètres physico-chimiques dues à des phénomènes de dilution entrainés par des eaux de 

ruissellement liées aux précipitations ont été observées dans les sources de Montagne et 

Dourioux. Etant donné que les communautés bactériennes sont liées à des niveaux de 

concentration et/ou aux différentes conditions environnementales géochimiques et 

physiologiques (Lopez-Fernandez et al., 2021 ; Radeva et al., 2013 ; Sowmya et al., 2020), ces 

variations des paramètres physico-chimiques peuvent expliquer les différences significatives 

de diversité alpha (diversité et richesse) mesurées dans les sources de Dourioux et Montagne 

entre les deux périodes échantillonnage (Figure 44).  

Enfin, une analyse sPLS a été réalisée en utilisant la table des OTUs pré-filtrés (1469 OTUs) 

et les paramètres physico-chimiques (41) mesurés pour les 4 sources échantillonnées en octobre 

2019 et juin 2020. L’objectif de cette analyse est d’observer si ces sources se séparent entre les 

deux périodes d’échantillonnage selon les OTUs présentes dans celles-ci, et les paramètres 

physico-chimiques mesurés dans chacune d’entre elles. La Figure 45 illustre la projection des 

échantillons dans l’espace défini par la moyenne des composantes associées aux deux jeux de 

données. Ces quatre sources sont significativement séparées selon la période d'échantillonnage 

par leurs profils physico-chimiques et les communautés bactériennes présentes dans chacune 

d'entre elles. Ceci suggère que la structure des communautés bactériennes évolue en fonction 

de la saison d'échantillonnage, en raison de l'évolution de certains paramètres physico-

chimiques entre les saisons. Le cercle de corrélation (Figure 46) permet d’observer les variables 

qui sont responsables de la distribution spatiale des échantillons.  
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Figure 45: Projection des échantillons des sources, en Octobre 2019 et Juin 2020, dans l'espace défini par les composantes 

moyennes du jeu de données des OTUs et du jeu de données des paramètres physico-chimiques, avec des tracés d'ellipses au 

niveau de confiance de 95 % 

 

 

Figure 46: Graphique du cercle de corrélation de l'analyse sPLS mettant en évidence les OTUs et les paramètres physico-

chimiques expliquant la répartition des échantillons des sources lors des deux saisons étudiées 
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D’après le cercle de corrélation (Figure 46), la distribution des échantillons des sources de 

Bard et Graviers (Figure 45) s’explique par la présence d’OTUs spécifiques à ces deux sources, 

qui sont corrélées à de fortes concentrations en ions majeurs (principalement HCO3
-, Li2+, Mg2+, 

Br-, Sr, Cl- et la conductivité à gauche du cercle). En revanche, les sources de Montagne et 

Dourioux se discriminent des sources de Bard et Graviers (Figure 45) par la présence d’OTUs 

corrélées à de fortes concentrations en 222Rn, Th, U et NO3
- (à droite du cercle - Figure 46). Les 

paramètres qui discriminent ces sources concordent avec ceux obtenus par l’ACP réalisée pour 

observer la répartition des sources selon les paramètres physico-chimiques (Figure 31 : Bard et 

Graviers caractérisées par des concentrations en ions majeurs plus élevées ; Dourioux et 

Montagne caractérisées par des concentrations en 222Rn, Th, U et NO3
- plus élevées). 

Cependant, aucun des paramètres ne semble refléter un effet saisonnier, car aucun n’explique 

la distribution des échantillons de 2020 par rapport aux échantillons de 2019. Par conséquent, 

les paramètres physico-chimiques utilisés pour cette analyse permettent davantage de 

discriminer les sources entre-elles, que d’expliquer les différences observées dues à la saison. 

Une solution pour observer cet effet saisonnier serait de prélever plus d’échantillons d’une 

même source à chaque saison pour obtenir plus de statistiques afin de discriminer quels sont les 

paramètres qui expliquent l’évolution des communautés bactériennes en fonction de la saison. 

Ces sources contiennent des populations bactériennes installées résultant de la pression de 

sélection associée à différents paramètres physico-chimiques (ions majeurs, radioéléments, 

etc.) propres à chacune de ces sources. Néanmoins, nous pouvons supposer que des 

modifications en apport nutritifs peuvent avoir lieu dans ces sources selon les saisons (apport 

de feuilles, nitrates, phytoplancton, cyanobactéries), entrainant une évolution des populations 

bactériennes au sein de chaque source. Cette hypothèse s’appuie sur d’autres études où des 

modifications de communautés bactériennes au cours des saisons ont déjà été observées dans 

des systèmes aquatiques (estuaires, zones humides, lacs, réservoirs d’eau potable) (Ou-Yang et 

al., 2022 ; Shang et al., 2022 ; Xu et al., 2018 ; Zheng et al., 2022), dues à des modifications de 

paramètres physicochimiques (pH, température, salinité, oxygène dissous).  
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III- Conclusion 

 

En résumé, cette étude visait à déterminer si les communautés bactériennes étaient 

influencées par les paramètres physicochimiques de sources minérales radioactives, dont en 

particulier les fortes activités et concentrations en radioéléments mesurées dans certaines 

d’entre-elles. En effet, ces sources minérales sont des environnements particuliers où les 

niveaux de radioactivité élevés pourraient conduire à une sélection de certaines populations 

bactériennes résistantes permettant la mise en place de populations tolérantes et, par 

conséquent, à une communauté bactérienne spécifique adaptée à ces conditions. Nos résultats 

indiquent que ces sources représentent des biotopes distincts et contiennent des populations 

bactériennes spécifiques à chacune, qui évoluent en fonction des saisons, liées aux paramètres 

physicochimiques propres à chacune d’entre-elles. En particulier, deux sources (Dourioux et 

Montagne), distinguées des autres sources par une forte activité/concentrations en 

radioéléments, sont caractérisées par des populations bien distinctes par rapport aux autres 

sources étudiées. Il est intéressant de noter que dans ces deux sources, des corrélations fortes 

entre des radioéléments (U, Th et 222Rn) et des OTUs spécifiques à celles-ci ont été observées.  

Plusieurs de ces OTUs identifiées pourraient intervenir dans la biogéochimie des métaux et 

radionucléides présents dans ces sources et présenteraient des fonctions similaires leur 

permettant de réduire la solubilité de ces éléments et, par conséquent, leur biodisponibilité. De 

plus, la co-corrélation de bactéries ferro ou sulfato réductrices, capables de bioréduire l’uranium 

et réduire la toxicité de l’uranium, avec des bactéries fermentaires libérant des sources de 

carbone organique et des bactéries dénitrifiantes, favorisant la bioréduction de l’uranium, 

reflètent des associations de bactéries remplissant des fonctions complémentaires permettant 

leur croissance dans ces environnements particuliers. La forte complexité des communautés 

bactériennes identifiées dans ces différentes sources nécessite des recherches approfondies sur 

leurs différentes fonctions pour comprendre comment ces communautés évoluent dans ces 

environnements extrêmes.  
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Chapitre 4 :   Etude des 

communautés bactériennes 

du sol d’une zone humide 

contaminée en uranium 
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I- Contexte général et objectifs 

Ce quatrième chapitre est axé sur l’étude des communautés bactériennes présentes dans un 

sol contaminé en uranium, dû à une ancienne activité minière dans la région de Rophin (Puy de 

Dôme, France). En effet, au cours de ces dernières décennies, les activités anthropiques liées à 

la demande d’énergie nucléaire ont conduit au développement de plus de 4000 mines d’uranium 

dans le monde (Abdelouas et al., 2006 ; Dang et al., 2018). Ces activités minières ont entraîné 

la production de milliards de mètres cubes de résidus miniers, qui abritent de multiples éléments 

toxiques comme des éléments traces métalliques et des radionucléides (dont notamment 

l’uranium, le radium et le thorium), provenant de l’exploitation et du traitement du minerai 

d’uranium (Bernhard et al.,1998). Par conséquent, les environnements avoisinant ces mines se 

trouvent exposés à un risque de contamination par de multiples éléments toxiques (Abdelouas 

et al., 2006). Même après la fin de l’exploitation minière, les résidus d’uranium auraient un 

impact important sur l’environnement et la biosphère environnantes pendant une longue période 

(Momčilović et al., 2012 ; Yan et Luo, 2015). Malgré les stratégies de traitement et 

d’assainissement des effluents, l’accumulation de radionucléides en aval sur les zones humides 

naturelles, les rivages, les sédiments des lacs ou des cours d’eau, a également été observée, 

amplifiant leur risque éco-toxicologique (Markich, 2002 ; Sitte et al., 2015 ; Stetten et al., 2018). 

En particulier, les zones humides, présentes à proximité des mines d’uranium, s’avèrent être 

des zones naturelles favorisant le piégeage de particules et de métaux (Martin et al., 2020). 

Différents processus peuvent entrainer une immobilisation à long terme de l’uranium dans les 

zones humides, dont la réduction chimique et/ou microbienne des ions U(VI) solubles en U(IV) 

insolubles (Kalin et al., 2005 ; Lovley et al., 1991), la précipitation minérale, la sorption sur la 

matière organique naturelle (Wan et al., 2011), l’échange d’ions ou la sorption sur les minéraux 

(Dong et al., 2012 ; Grybos et al., 2007) et l’accumulation dans les plantes (Knox et al., 2008). 

Par conséquent, l’identification et la compréhension des mécanismes de mobilisation, 

d’accumulation et de transferts des radionucléides ainsi que de leurs effets au sein des 

écosystèmes terrestres, est d’un intérêt majeur (Li et al., 2014). 

Dans ce contexte, comme décrit dans le chapitre 2, le projet INSPECT (INteractions, 

Spéciation et Effets des radionuCléides (U, Th, Ra, Po) d’une zone humide anThropisée) a pour 

objectif d’identifier l’origine, la spéciation et les mécanismes de transfert de radioéléments au 

sein d’une zone humide située à l’aval de l’ancien site minier d’uranium de Rophin (site de la 

Zone Atelier Territoires Uranifères, CNRS-INEE), ainsi que leurs interactions avec les 

microorganismes et les réponses des plantes. Cette zone humide présente un fort intérêt car elle 



137 

 

est caractérisée par la présence d’un horizon de sol défini par de fortes concentrations en 

radionucléides, dont l’origine est le transport et l’accumulation de particules fines argileuses 

provenant du débordement des bassins de décantation associés aux anciennes activités minières. 

Cependant, de nombreuses questions subsistent concernant le mode de transport, le 

comportement migratoire et la biodisponibilité des radionucléides dans cette zone en aval de 

l'ancien site minier. En particulier, selon la spéciation et la part biodisponibles de ces 

radionucléides, les microorganismes du sol de cette zone humide peuvent interagir directement 

ou indirectement avec ces éléments et/ou leur environnement, et participer aux processus de 

transfert et migration de ces éléments (Li et al., 2020; Wang et al., 2020). De plus, selon leur 

biodisponibilité et leur toxicité, les radionucléides et les éléments traces métalliques pourraient 

affecter les fonctions des communautés microbiennes et donc influencer les fonctions 

écologiques des zones humides (Singh et al., 2019 ; Guo et al., 2019). En effet, bien que les 

microorganismes puissent influencer le comportement des radionucléides, des études de 

métagénomique ont montré qu’il y a, en retour, une adaptation et une survie de certaines 

populations bactériennes dans ces sites contaminés en radionucléides (Lusa et al., 2019 ; 

Mondani et al., 2011 ; Mumtaz et al., 2018 ; Sitte et al., 2015, Theodorakopoulos et al., 2017). 

Par conséquent, il apparait intéressant d’intégrer la part « biologique » aux analyses 

« chimiques » pour mieux comprendre la spéciation et les mécanismes de transferts des 

radionucléides dans cette zone humide. 

 Dans ce contexte, l’objectif de mon travail au sein du projet était : (1) de caractériser les 

communautés bactériennes d’une carotte de sol prélevée dans la zone humide en aval de la 

mine ; (2) et de mettre en évidence s’il existe des populations bactériennes tolérantes et/ou 

résistantes qui sont spécifiques à la zone blanchâtre (caractérisée par de fortes concentrations 

en radioéléments dont l’uranium) pouvant intervenir dans les processus de spéciation et de 

mobilité de l’uranium. Ces travaux permettront d’étudier l’influence de la radioactivité 

renforcée par des activités humaines (TENORM) sur les communautés bactériennes depuis 

quelques décennies, contrairement aux sources minérales (NORM) où les populations 

bactériennes ont été exposées à une radioactivité naturelle pendant des milliers d’années. Pour 

répondre à ces objectifs, trois profils de sols différents (couche de surface riche en matière 

organique (MO), zone intermédiaire blanche impactée par les activités minières (ZB), et couche 

profonde humifère (MH)) ont été échantillonnés le long d’une carotte de sol en surface 

(premiers 50 cm de sol), située dans la zone humide. Elle a été prélevée en condition anaérobie, 

en septembre 2020 (Figure 16– Chapitre 2).  
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II- Discrimination des communautés bactériennes édaphiques d’une zone 

humide contaminée en uranium 

Les populations bactériennes des échantillons de sol de la carotte ont été analysées par 

séquençage en métabarcoding. Pour cela, l’ADN total des échantillons prélevés en triplicata 

dans chaque profil de sol (MO, ZB et MH), a été extrait, puis amplifié par PCR, en ciblant le 

gène de l’ARNr 16S. Les produits de PCR ont été purifiés puis séquencés par séquençage haut 

débit (Illumina Miseq) à la plateforme Get-Plage à l’INRAE de Toulouse (Voir chapitre 2). Au 

total, 88 447 séquences pour 2123 OTUs ont été obtenues pour les échantillons de sol de la 

carotte prélevée dans la zone humide à l’aval de l’ancien site minier de Rophin. 

 

1) Analyse de la composition et diversité des communautés bactériennes des 

différents profils de sols échantillonnés  

a) Pré-filtrage de la table d’OTUs 

Comme cela a été effectué pour la table d’OTUs des échantillons de sédiments des 

sources minérales radioactives, cette table d’OTU a aussi été pré-filtrée afin d’obtenir une table 

plus représentative. Les OTUs dont la proportion sur l’ensemble des échantillons était inférieure 

ou égale à 0,01% de la totalité des OTUs, ont été supprimées. Au final, 1 793 OTUs ont été 

conservées pour les 3 profils de sol de la carotte prélevée dans la zone humide. La conformité 

de la table d’OTUs obtenue a été vérifiée par analyse des courbes de raréfaction pour chaque 

échantillon. Pour chaque échantillon, les courbes de raréfaction ont atteint un plateau signifiant 

que le nombre de séquences conservées a permis de conserver l’ensemble des taxons présents 

dans les différents échantillons, permettant donc d’avoir une bonne vision de la diversité globale 

des communautés étudiées (Figure 47). 
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Figure 47: Courbe de raréfaction des OTUs bactériennes préfiltrées des échantillons de la carotte de sol prélevée dans la zone 

humide à l'aval de la mine de Rophin 

b) Mesure des indices de diversité alpha 

La diversité alpha dans les différents profils de sol échantillonnés a été quantifiée à 

l’aide de deux indices de diversité: l’indice de Chao1 (richesse spécifique) et l’indice de 

Shannon (diversité bactérienne). Les valeurs obtenues sont résumées dans le Tableau 11 ci-

dessous. 

 

Tableau 11 : Nombre d'OTUs observées, ainsi que les indices de diversité alpha mesurés (Chao1 = richesse et Shannon = 

diversité), dans les échantillons de sol des différentes couches de la carotte de Rophin. Pour les indices de diversité, les données 

sont présentées sous forme de moyenne ± écart-type (n= 3) 

Horizon OTUs observées Chao1 (Richesse) Shannon (Diversité) 

Couche MO 822 ± 46 961,06 ± 58,36 6,08 ± 0,06 

Couche ZB 961 ± 47 1150,91 ± 73,64 5,66 ± 0,15 

Couche MH 1005 ± 54 1144,23 ± 31,58 5,96 ± 0,10 
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Les résultats du test ANOVA démontrent que les indices de diversité alpha mesurés 

(Shannon et Chao1) sont significativement différents entre ces 3 profils de sol échantillonnés 

au risque α de 5% (p = 0,021 pour la comparaison des moyennes de l’indice de diversité de 

Shannon ; p = 0,026 pour la comparaison des moyennes de l’indice de Chao1). La diversité 

bactérienne et la richesse spécifique évoluent le long de la carotte de sol. De plus, les tests post 

hoc effectués ont permis de déterminer que la diversité bactérienne est significativement plus 

faible dans la couche ZB que dans la couche MO. D’autre part, la richesse bactérienne est 

significativement plus élevée dans les couches ZB et MH que dans la couche MO (Figure 48).  

 

 

Figure 48: Comparaison des indices de diversité : a) de Shannon; b) de Chao1; entre les 3 profils de sols échantillonnés dans 

la carotte de sol prélevée dans la zone humide à l'aval de l'ancien site minier d'uranium de Rophin par une ANOVA (n=3). Les 

profils ayant des lettres différentes sont significativement différents à pvalue < 0,05 (test post hoc de Tukey) 

 

Cette diminution de la diversité bactérienne dans la zone blanchâtre pourrait s’expliquer 

par la présence de fortes concentrations en uranium d’origine anthropique dans cette couche de 

sol, entrainant une diminution de l’abondance d’espèces dominantes, ce qui expliquerait une 

diversité plus faible par rapport à la couche MO (Rogiers et al., 2021). Cependant, les espèces 

bactériennes qui résistent à ces conditions extrêmes ont pu se développer entrainant une 

augmentation du nombre d’espèces dans la couche ZB, due à la diminution des phénomènes 

d’interactions (compétition, prédation) entre les différentes espèces de bactéries. Cette 

augmentation d’espèces rares se traduit par une richesse plus élevée observée dans cette couche. 

Bien que ces espèces rares soient peu représentées, elles peuvent avoir un rôle particulier ou 

important dans cette couche de sol, comme la libération de substrats qui permettrait à d’autres 

espèces de se développer. Cependant, nos résultats montrent qu’il n’y a pas de différence 
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significative de la diversité et richesse bactérienne entre la couche impactée par l’activité 

minière (ZB), et le paléosol (couche MH). Une hypothèse avancée serait que la couche MH 

présenterait une augmentation d’espèces bactériennes aux métabolismes variés, en particulier 

anaérobies, ce qui se traduirait par une augmentation du nombre d’espèces rares dans cette 

couche également.  

 

c) Composition taxonomique des populations bactériennes des profils de 

sol échantillonnés 

L’analyse de la composition taxonomique des échantillons de sols de la carotte de la 

zone humide a révélé la présence de 27 phylums et de 43 ordres majeurs. Les ordres majeurs 

sont définis comme étant les ordres ayant une abondance relative supérieure à 0,5%. Par 

conséquent, tous les ordres ayant une abondance relative inférieure à 0,5% ont été regroupés 

sous l’appellation « minor orders ». La Figure 49 et la Figure 50 représentent respectivement 

l’abondance relative de chaque phylum et ordre majeur dans les 3 couches de sols étudiées.  

 

 

Figure 49 : Histogramme de l'abondance relative (exprimée en % du nombre total de lecture d'OTUs) de chaque phylum 

obtenu dans les 3 profils de sols échantillonnés en 2020 
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Les phylums des Acidobacteriota, Chloroflexi, Firmicutes et Proteobacteria ont été 

majoritairement identifiés dans la carotte prélevée dans la zone humide à l’aval de l’ancienne 

mine (abondance relative supérieure à 10% parmi la totalité des OTUs obtenues dans cette 

carotte). Ces phylums sont couramment observés dans des sols (Janssen, 2006), mais également 

dans des sols d’anciens sites miniers d’uranium contaminés en radioéléments et métaux 

(Bondici et al., 2013 ; Dhal et Sar, 2014 ; Jaswal et al., 2019 ; Mumtaz et al., 2018 ; Radeva et 

al., 2013 ; Rastogi et al., 2009 ; Sitte et al., 2015 ; Yan et Luo, 2015). En outre, les phylums des 

Bacteroidota, Desulfobacterota et Planctomycetota sont également bien représentés dans la 

carotte de sol prélevée à l’aval de l’ancien site minier de Rophin (abondance relative entre 5 et 

10% du total dans la carotte).  

 

 

Figure 50 : Histogramme de l'abondance relative (exprimée en % du nombre total de lecture d'OTUs) des ordres majeurs 

obtenus dans les 3 profils de sols échantillonnés en 2020. Ordre mineur = ordre représentant <0,5% de la totalité des 

séquences obtenues dans la carotte 
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Il apparait que la composition taxonomique diffère entre les différents profils 

géologiques échantillonnés. En effet, la couche de surface de matière organique (MO) est 

dominée par les phylums Acidobacteriota, avec les ordres des Acidobacteriales et 

Vicinamibacterales, et des Proteobacteria, avec les ordres Burkholderiales et Rhizobiales. 

D’autre part, les couches ZB et MH sont prédominées par les phylums Acidobacteriota (ordre 

Aminicenantales), Bacteroidota (ordres Kryptoniales, Bacteroidales et Sphingobacteriales), 

Chloroflexi (ordres Anaerolineales et unclassified Dehalococcidia), Proteobacteria (ordres 

Rhyzobiales et Burkholderiales), Desulfobacterota (ordres Syntrophales, Desulfobaccales et 

Geobacterales) et Firmicutes (ordres Bacillales, Clostridiales, Oscillospirales et 

Syntrophomonadales). Bien que le phylum des Firmicutes soit prédominant dans les couches 

ZB (12,01%) et MH (20,60%), des différences de la composition taxonomique sont observées 

au niveau de l’ordre dans ces deux couches. Dans la couche ZB, le phylum des Firmicutes est 

dominé par des bactéries appartenant à l’ordre des Oscillospirales (3,05%) et 

Syntrophomonadales (4,17%) alors que dans la couche MH, le phylum des Firmicutes est 

dominé par des bactéries appartenant à l’ordre des Bacillales (12,71%) et Clostridiales (3,83%). 

Enfin, les phylums des Nitrospirota, Spirochaetota, Actinobacteriota, Patescibacteria et 

Myxococcota ont été détectés dans les 3 profils de sol avec des abondances relatives moyennes 

supérieures à 1%, mais n’excédant pas 5%.  

Par conséquent, cette analyse de la composition bactérienne des différentes couches de 

sol montre une évolution de cette composition le long de la carotte de sol échantillonnée. En 

particulier, la composition taxonomique des couches ZB et MH diffèrent par rapport à la couche 

MO. Ces couches de sols sont définies par des paramètres physicochimiques spécifiques à 

chacune dont en particulier la couche ZB qui est caractérisée par de fortes concentrations en 

uranium, mais également par une faible quantité de carbone organique (Tableau 7) par rapport 

aux autres couches. Cette modification de la composition bactérienne le long de la carotte de 

sol pourrait donc être due aux différents paramètres physicochimiques définissant chaque 

couche de sol (toxicité des métaux/radioéléments, pH, disponibilité des nutriments, oxygène, 

etc.). De ce fait, l’objectif de la deuxième partie de cette étude est de déterminer si des 

populations spécifiques sont identifiées dans ces différentes couches, et si la concentration en 

uranium observée dans la couche ZB, par rapport aux autres paramètres physicochimiques, est 

un driver de la composition bactérienne. Notre hypothèse était que cette contamination due aux 

anciennes activités minières a entrainé une sélection de bactéries spécifiques au niveau de la 
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zone blanchâtre contaminée en uranium, capables d’interagir directement ou indirectement sur 

la spéciation et la mobilité des métaux/radionucléides. 

 

2) Effets des paramètres physico-chimiques sur les communautés bactériennes 

a) Identification des OTUs discriminant ces couches de sol 

Une analyse sPLS-DA a été réalisée à partir de la table d’OTUs préfiltrée, afin de déterminer 

si les communautés bactériennes de ces 3 couches de sols sont différentiées par la présence de 

certaines OTUs spécifiques à chaque couche. Pour cette analyse, le modèle sPLS-DA optimal 

obtenu a été construit sur 2 composantes principales et 36 OTUs sélectionnées au total. D’après 

le plot de la sPLS-DA obtenu (Figure 51), les compositions bactériennes des 3 couches de sol 

sont significativement différentes, par la présence d’OTUs spécifiques à chaque couche. La 

première composante a permis de discriminer principalement la couche MO des couches ZB et 

MH, alors que la deuxième composante sépare les couches ZB et MH. En complément, une 

analyse de clustering par heatmap a également été réalisée sur les OTUs sélectionnées pour ces 

échantillons de sols afin de mettre en évidence les OTUs significativement présentes dans 

chacune des couches de sol (Figure 52). 

 

Figure 51: Répartition des échantillons des 3 profils de sol de la carotte de 2020, due aux OTUs prédominantes dans chacune 

d'entre elles, provenant de l'analyse sPLS-DA sur les deux premières composantes avec des tracés d'ellipses au niveau de 

confiance de 95% 
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Figure 52 : Carte d'images groupées (heatmap) représentant l'abondance relative des OTUs sélectionnées dans chaque échantillon par sPLS-DA sur les données pré-filtrées des OTUs à partir 

des deux premières composantes pour les échantillons de sol de la carotte de Rophin
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La couche MO est discriminée des couches ZB et MH, par la présence de 6 OTUs 

spécifiques à cette source (Figure 52). D’autre part, la couche ZB est majoritairement séparée 

des 2 autres couches par la présence de 19 OTUs prédominantes dans cet horizon du sol impacté 

par les activités minières antérieures en amont de la zone humide (Figure 52). Enfin, la couche 

MH est discriminée des autres horizons de sol par la présence de 11 OTUs spécifiques à cette 

couche (Figure 52). Ces différents OTUs spécifiques à chacune de ces couches de sol sont 

résumées dans le Tableau 12, ci-dessous. 

Tableau 12 : OTUs spécifiques pour chaque couche de sol et leur affiliation obtenues à partir de l’analyse sPLS-DA 

 

Ces résultats démontrent que la couche de sol correspondant à la zone blanchâtre, 

caractérisée par une contamination en uranium provenant d’anciennes activités minières, a une 

composition bactérienne bien spécifique comparée aux autres couches. En effet, 19 OTUs sont 

spécifiques à cette couche ZB et conduisent à discriminer cette couche des autres horizons de 

la carotte de sol prélevée dans la zone humide à l’aval de l’ancienne mine de Rophin. En 

particulier, 5 OTUs spécifiques à cette couche appartiennent au phylum Chloroflexi. Il est 

intéressant de noter que la présence majoritaire du phylum Chloroflexi dans un sol contaminé 

en uranium est à ce jour peu renseignée dans la littérature. Bien que le phylum des Chloroflexi 

soit fréquemment identifié dans des environnements profonds, leur potentiel métabolique est 
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peu connu car très divers (phototrophie anoxique, fermentation et déshalogénation réductrice) 

(Fullerton et Moyer., 2016). Par conséquent, les fonctions potentielles de ces organismes ne 

peuvent pas être attribuées en se basant uniquement sur la phylogénie (Fullerton et Moyer, 

2016). De plus, la présence d’OTUs affiliée à Geobacteraceae et Desulfatiglans spécifique 

uniquement à la couche ZB est très intéressante du fait que ce sont des bactéries ferro-

réductrices et sulfato-réductrices, qui peuvent jouer un rôle actif dans la réduction de l’uranium 

(VI) soluble sous sa forme (IV) insoluble (Brodie et al., 2006 ; Mondani et al., 2011 ; Sitte et 

al., 2015 ; Sutcliffe et al., 2017 ; Suzuki et al., 2014).  

Les autres couches de sol (MO et MH) sont également caractérisées par des OTUs 

spécifiques à chacune d’entre elles. Les OTUs spécifiques dans la couche MO appartiennent 

aux phylums des Acidobacteriota et Proteobacteria. Ces deux phylums sont très ubiquistes dans 

l’environnement et sont impliquées dans de nombreux cycles géochimiques, dont celui du 

carbone, de l’azote et du soufre (Kielak et al., 2016 ; Spain et al., 2009). De plus, il est 

intéressant de noter que des OTUs affiliées à l’ordre des Vicinamibacterales sont uniquement 

observées dans la couche MO. La famille Vicinamibacteraceae, représentante principale de 

l’ordre des Vicinamibacterales, a été récemment décrite comme présentant des bactéries 

aérobies, neutrophiles et chimio-hétérotrophes (Dedysh et Yilmaz, 2018 ; Huber et Overmann, 

2018), pouvant expliquer leur présence majoritaire dans la couche de surface MO où la 

concentration en carbone organique est la plus élevée. En outre, les OTUs spécifiques à la 

couche MH sont principalement affiliées au phylum Acidobacteriota, probablement impliqué 

dans la dégradation de la matière organique présente dans cette couche. Des OTUs favorables 

aux conditions anoxiques telles que Holophagae, Anaerolineaceae ou Oscillospirales ont été 

identifiées dans cette couche. 

Ces trois couches de sol sont donc discriminées les unes des autres par la présence 

d’OTUs spécifiques à chacune. Des bactéries réductrices de fer et des sulfates, qui ont le 

potentiel d’atténuer la toxicité de l’uranium et d’autres métaux par la réduction enzymatique 

et/ou abiotique des ions métalliques, ont été trouvées dans la zone blanchâtre caractérisée par 

de fortes concentrations en uranium (Sitte et al., 2015). Dans d’autres environnements 

contaminés en RN et ETM, il est connu que la composition des communautés bactériennes est 

spécifique aux niveaux de concentration et/ou aux différentes conditions environnementales 

géologiques et physiologiques (Lopez-Fernandez et al., 2021). Néanmoins, il est difficile de 

déterminer si ces communautés spécifiques dans la couche ZB, par rapport aux couches MO et 

MH sont dues à la contamination en uranium et éléments traces métalliques provenant des 
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anciennes activités minières dans la couche ZB. Il semble donc important de déterminer si les 

fortes concentrations en radioéléments, notamment l’uranium, dans la couche ZB pourraient 

expliquer la présence de ces OTUs spécifiques, et si ces OTUs pourraient jouer un rôle dans la 

biogéochimie de ces radioéléments. 

 

b) Corrélation entre ces OTUs spécifiques et les paramètres physico-

chimiques des couches de sol 

Par la suite, il convient d’observer si ces OTUs spécifiques, notamment de la couche ZB, 

sont discriminées par les concentrations en radioéléments par rapport aux autres paramètres 

physicochimiques. Les relations entre les OTUs spécifiques et les paramètres physicochimiques 

de chaque couche de la carotte de sol ont été mises en évidence à partir du cercle de corrélation 

(Figure 53) de l’analyse sPLS. Le cercle de corrélation permet d’observer les variables qui sont 

responsables de la répartition des échantillons dans l’espace. En complément, une carte d’image 

des clusters (heatmap) a été réalisée afin d’observer la structure des corrélations extraites des 

deux jeux de données (Annexe 2 :).  

 

Figure 53: Cercle de corrélation de l’analyse sPLS mettant en évidence les relations entre les OTUs spécifiques et les 

paramètres physicochimiques de chaque couche de sol de la carotte de Rophin (2020).  
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 A partir du cercle de corrélation (Figure 53) et du heatmap (Annexe 2 :), 3 clusters d’OTUs 

ont pu être identifiés, chacun corrélé à différents paramètres physicochimiques spécifiques à 

chaque horizon. En particulier, bien que l’uranium et les lanthanides soient des éléments 

toxiques pour les bactéries, des corrélations positives ont été observées entre les fortes 

concentrations en uranium (U), europium (Eu), samarium (Sm), gadolinium (Gd), et néodyme 

(Nd) mesurées dans la couche ZB et 8 OTUs spécifiques à cette couche (Paludibaculum, 

Acidobacteriota, Leptolinea, Dehalococcoidia, Chitinivibrionia, Latescibacterota, 

Kryptoniales et Phycisphaerae). Ces résultats démontrent que l’uranium, apporté par cette 

contamination due aux activités minières, influence la structuration des communautés 

bactériennes le long de cette carotte de sol, en particulier dans la couche ZB. Ces OTUs 

possèdent donc un métabolisme particulier qui leur permet de se développer dans cette couche 

de sol caractérisée par de fortes concentrations en uranium. 

En particulier, parmi ces OTUs, 2 OTUs semblent pouvoir intervenir dans la spéciation et 

la biodisponibilité de l’uranium. La première OTU est affiliée à la classe Phycisphaerae 

(Planctomycetota), et pourrait réduire la biodisponibilité de l’uranium par biosorption, comme 

observée dans une tourbière ombrotrophe (Lusa et Bomberg, 2021). La deuxième OTU est 

associée au genre Paludibaculum (Acidobacteriota) dont des espèces bactériennes associées à 

ce genre, telle que Paludibaculum fermentans isolée d’une zone humide, sont connues pour être 

capables de réduire le fer en conditions anaérobies (Kulichevskaya et al., 2014). Cette réduction 

leur permet d’obtenir de l’énergie pour leur croissance par transport d’électrons vers le Fe(III) 

comme accepteur d’électrons (Lloyd, 2003). Or, les souches bactériennes capables de réduire 

le Fe(III) sont potentiellement capables d’utiliser l’U(VI) comme accepteur d’électrons, 

entrainant la réduction d’U(VI) soluble en U(IV) insoluble (Lovley et al., 1991 ; Cardenas et 

al., 2008 ; Gihring et al., 2011). Par conséquent, cette OTU associée au genre Paludibaculum, 

pourrait entrainer une précipitation de l’uranium par bioréduction dans cette couche de sol ZB, 

le rendant donc moins biodisponible pour les autres organismes vivants, et donc moins toxique 

(Kolhe et al., 2018 ; Lovley et al., 1991 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008). Par conséquent, 

ces OTUs pourraient jouer un rôle important dans la spéciation et la migration de l’uranium 

dans cette carotte de sol.  

Outre ces bactéries capables d’interagir avec l’uranium, 2 OTUs affiliées au phylum 

Chloroflexi dont 1 OTU est affiliée à la classe Dehalococcoidia et 1 OTU est affiliée au genre 

Leptolinea (famille Anaerolineaceae) sont également corrélées à la concentration en uranium 

et lanthanides dans cette couche ZB. La présence de bactéries fermentaires associées au genre 
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Leptolinea et à classe Dehalococcoidia ont également déjà été observées dans des sites 

contaminés en uranium (Cardenas et al., 2010 ; Hug et al., 2013 ; Sutcliffe et al., 2017). Ces 2 

OTUs possèdent un potentiel pour des modes de vie hétérotrophes polyvalents, notamment la 

fermentation, la fixation du CO2 et l’acétogenèse (Hug et al., 2013 ; Jroundi et al., 2020). Par 

conséquent, une relation synthrophique pourrait être mis en place entre les espèces bactériennes 

réductrices de métaux, telle que Paludibaculum, et des espèces fermentaires telles que 

Dehalococcoidia et Leptolinea (Sutcliffe et al., 2017). En effet, ces bactéries fermentaires 

pourraient excréter de l’acétate, utilisé ensuite comme donneur d’électrons et/ou comme source 

de carbone par des bactéries qui respirent l’uranium et le fer, tel que Paludibaculum, ce qui 

soutiendrait leur croissance dans cette carotte de sol et, de ce fait, la bioréduction de l’uranium. 

Cette immobilisation de l’uranium par bioréduction, réduirait sa biodisponibilité et sa toxicité 

pour les communautés fermentaires, ce qui favoriserait leur croissance dans cet environnement. 

Par conséquent, cette co-corrélation entre des bactéries ferro-réductrices (Paludibaculum) et 

des bactéries fermentaires (Dehalococcoidia et Leptolinea) avec les fortes concentrations en 

uranium dans la couche ZB, reflètent des associations de bactéries remplissant des fonctions 

complémentaires permettant leur croissance dans cette couche de sol. 

Des OTUs spécifiques corrélées aux paramètres physicochimiques des couches MO et MH 

ont également été identifiées. Pour la couche MO, 6 OTUs spécifique à cette couche 

(Koribacteraceae, Vicinamibacterales, Gaiella et Burkholderiales) sont positivement corrélées 

aux fortes concentrations en arsenic (As), oxyde de fer (Fe2O3) et cobalt (Co), et de faibles 

concentrations en oxyde de sodium (Na2O), tantale (Ta), zirconium (Zr), et hafnium (Hf) 

mesurées dans cette couche. A de fortes concentrations, l’arsenic et le cobalt sont deux éléments 

connus pour leurs effets toxiques sur les bactéries (Fashola et al., 2016). Cependant, certaines 

bactéries, telles que Koribacteraceae, Vicinamibacterales et Burkholderiales, sont capables de 

se développer dans ces environnements contaminés en As et Co (Chun et al., 2021 ; Luo et al., 

2013 ; Wang et al., 2018), en mettant en place divers mécanismes pour résister à leur présence 

(Fashola et al., 2016). En particulier, les bactéries associées au genre Burkholderiales 

possèderaient des gènes associés à diverses stratégies de résistance à l’arsenic et au cobalt (Li 

et al., 2014 ; Siunova et al., 2009). Pour la couche MH, 6 OTUs spécifiques à cette couche sont 

corrélées aux concentrations en oxyde de sodium (Na2O), tantale (Ta), zirconium (Zr), hafnium 

(Hf), et de faibles concentrations en uranium (U), europium (Eu), samarium (Sm), gadolinium 

(Gd), néodyme (Nd) et oxyde de fer (Fe2O3) mesurées dans cette couche. Les membres de la 

famille Hungateiclostridiaceae sont des organismes chimiohétérotrophes anaérobie 



151 

 

obligatoires capables de produire de l’acétate et du dihydrogène (H2) à partir de la fermentation 

de saccharides (Zhang et al., 2018). Cette OTU appartenant à la famille Hungateiclostridiaceae 

pourrait être trouvée spécifiquement dans la couche MH du fait de sa relation synthrophique 

avec les bactéries métallo-réductrices (telles que Holophagae), en leur apportant de l’acétate ou 

H2 comme donneur d’électrons.  

Néanmoins, nos résultats montrent que la présence de ces OTUs n'est pas associée à la 

présence d’un seul composé mais plutôt à un ensemble de co-corrélations avec divers 

paramètres physico-chimiques. Comme les microorganismes ne sont jamais confrontés à un 

seul contaminant sur le terrain, il est difficile de différencier les effets d'une seule espèce 

métallique sur les communautés microbiennes in situ (Sitte et al., 2015 ; Rogiers et al., 2021). 

De plus, des changements de facteurs physico-chimiques (pH, potentiel redox, taux d’oxygène) 

présents le long de cette carotte affecte également à la fois les populations microbiennes et la 

spéciation des métaux. Des recherches supplémentaires sur la part disponible, et plus 

particulièrement biodisponible, permettraient de mieux comprendre l’effet des métaux et 

radionucléides sur les différentes communautés bactériennes présentes le long de cette carotte 

de sol.  

 

III- Conclusion 

L’étude des communautés bactériennes d’une carotte de sol d’une zone humide à l’aval de 

l’ancien site minier de Rophin a permis de confirmer que les fortes concentrations en 

radionucléides d’origine naturels renforcés par des activités humaines (TENORM) ont 

influencé la structure et la diversité de ces communautés bactériennes. En particulier, une 

diminution de la diversité et une augmentation de la richesse dans la couche de sol ZB pourrait 

être expliquée par de fortes concentrations en uranium mesurées dans cette couche, entrainant 

une diminution des espèces dominantes et une augmentation d’espèces rares peu représentées 

dans cette couche.  Les trois couches de sol échantillonnées (MO, ZB et MH) sont caractérisées 

par des OTUs spécifiques à chacune d’entre elles. Particulièrement, la couche de sol ZB 

correspondant à la zone blanchâtre, caractérisée par une contamination en uranium, est 

discriminée des autres couches par la présence de 19 OTUs prédominantes. Parmi ces OTUs, 

huit se sont révélées corrélées aux fortes concentrations en uranium dans cette couche. Ces 

bactéries ont développé des processus de résistances à ces métaux et radionucléides, qui 

consistent souvent en des changements d’état d’oxydation de ces radionucléides/métaux 
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toxiques. Ces processus microbiologiques peuvent donc affecter la solubilité et la 

biodisponibilité des ETM et radionucléides, et réduire la toxicité de ces éléments sur la 

biosphère. En outre, des associations de bactéries, remplissant des fonctions complémentaires, 

favoriseraient leur croissance dans cet environnement. En résumé, ces fortes concentrations en 

radionucléides et métaux mesurées dans ces différentes couches ont entrainé une sélection 

d’espèces bactériennes capables de survivre et de se développer dans cette zone humide.  

Pour finir, il est difficile de déterminer les fonctions des bactéries présentes dans chacune 

des couches uniquement par metabarcoding. Pour répondre à cette question, l’analyse des 

fonctions bactériennes globales par métagénomique a également été effectuée sur ces 

échantillons de sol de la carotte de Rophin. Cette méthode permet d’étudier le métagénome de 

ces échantillons, c’est-à-dire l’ensemble des génomes des communautés microbiennes dans ces 

couches de sol. Elle permet par conséquent de décrire le fonctionnement global du métagénome 

en séquençant l’ensemble des gènes présents. Cependant, à cause des fortes pressions sur les 

plateformes de séquençage dues aux périodes perturbées par le COVID 19 en 2020 et 2021, ces 

résultats ne sont toujours pas disponibles et n’ont pas pu être présentés dans cette thèse. Cette 

analyse permettra de se focaliser sur les fonctions impliquées dans la spéciation et la résistance 

à l’uranium.  Parmi ces fonctions, les transporteurs spécifiques de métaux lourds (Nongkhlaw 

et Joshi et al., 2019), les sidérophores sécrétés permettant la chélation de métaux (dont 

l’uranium) (Hesse et al., 2018 ; Rashmi et al., 2013), les gènes liés au cytochrome de type C 

permettant la réduction de l’uranium (Rogiers et al., 2022) ou la production de 

métallothionéines (protéines contrôlant la biodisponibilité des métaux essentiels mais 

également favorisant la rétention et/ou l’excrétion de métaux toxiques (Ziller et Fraissinet-

Tachet, 2018)) pourront être recherchées pour mieux comprendre comment ces communautés 

bactériennes s’adaptent et se développent dans ces environnements contaminés en 

radioéléments et éléments traces métalliques.  
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Chapitre 5 :  Caractérisation des 

mécanismes d’interaction 

entre des isolats indigènes et 

l’uranium 
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I- Contexte général et objectifs 

Ce dernier chapitre est axé sur l’étude des interactions entre des bactéries, isolées dans les 

sources minérales radioactives et l’ancien site minier de Rophin, et l’uranium. Effectivement, 

comme observé dans les deux chapitres précédents, la présence de radioéléments, notamment 

d’uranium, dans ces deux environnements a entrainé une sélection d’espèces bactériennes 

capables de se développer dans ces conditions particulières. Cela signifie que ces communautés 

seraient adaptées à ces conditions pour s’y développer. Cette adaptation peut être liée à leur 

capacité à interagir avec l’uranium, par divers mécanismes, tels que la biosorption, la 

biominéralisation, la bioaccumulation ou la bioréduction (mécanismes décrits dans le chapitre1) 

Ces processus d’interaction avec l’uranium consistent souvent en des changements de l’état 

d’oxydation de ce radionucléide, entrainant généralement une immobilisation de celui-ci, 

pouvant entrainer une diminution de leur biodisponibilité. Cette immobilisation de l’uranium 

par les bactéries permet de réduire sa biodisponibilité et par conséquent sa toxicité, favorisant 

le développement des souches bactériennes identifiées dans les sources minérales et le site de 

Rophin. Il parait donc intéressant d’étudier les bactéries présentes dans ces environnements afin 

de comprendre les mécanismes d’interactions mis en place avec l’uranium leur permettant de 

se développer dans ces conditions particulières. Pour cela, des études en conditions contrôlées 

de laboratoire à partir de culture des bactéries isolées de ces deux environnements radioactifs 

sont indispensables.  

 

Les objectifs de l’étude présentée dans ce dernier chapitre sont de : 

- Isolement et identification de souches bactériennes de ces deux sites, et sélection des 

souches potentiellement radiotolérantes ou connues pour interagir avec des 

radioéléments/métaux 

 

- Mettre en évidence la résistance à l’uranium des souches bactériennes présélectionnées 

 

- Comprendre les mécanismes d’interactions des souches les plus résistantes avec 

l’uranium, et explorer leur potentiel d’élimination de ce radioélément 
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Dans ce chapitre, seules les souches isolées des sources minérales sont présentées. Bien que 

l’objectif initial fût d’isoler des souches bactériennes provenant des sources minérales et de la 

carotte de Rophin, les prélèvements des échantillons de la carotte de sol dans la zone humide 

de Rophin, prévus initialement au mois de mars 2020 dans le cadre du projet INSPECT, n’ont 

pas pu être effectuées en temps voulu du fait du confinement lié à la pandémie du COVID-19. 

Ces prélèvements ont été finalement effectués en juin 2021, retardant l’isolement des souches 

provenant de cette carotte. En conséquence, il a donc été décidé de travailler avec des souches 

bactériennes isolées à partir de l’eau et des sédiments du ruisseau (Le Gourgeat) situé à l’aval 

de l’ancien site minier de Rophin (Projet TREMPLIN : 2017 – 2019 décrit dans le chapitre 2) 

pour rester dans le même contexte d’un environnement présentant une radioactivité naturelle 

renforcée par des activités humaines (TENORM). Néanmoins, l’isolement et l’identification 

des souches de la carotte de sol, prélevée dans la zone humide à l’aval du site de Rophin en juin 

2021, a été réalisée avant la fin de cette thèse, et les résultats sont présentés en Annexe 3 :. 

 

II- Isolement de souches bactériennes des sources minérales naturellement 

radioactives 

Pour cette étude sur la culture des communautés bactériennes, des échantillons d’eau 

provenant de sept sources minérales radioactives (3 Sauts, Bard, Dourioux, Graviers, 

Montagne, Salins et Mariol), aux concentrations en radioéléments variables, ont été 

sélectionnées et échantillonnées. Comme décrit dans le chapitre 2, ces sources présentent des 

concentrations en radioéléments élevés dans l’eau par rapport au fond géochimique (Tableau 6 

– Chapitre 2). En particulier, la source de Salins présente une forte concentration en uranium 

238, alors que les sources de Mariol, Bard et Graviers présentent une concentration en radium 

226 plus élevées par rapport aux autres sources. De plus, la concentration en radon 222 

mesurées les sources de 3 Sauts, Dourioux, Montagne est très élevées, en particulier pour les 

deux dernières. Peu d’études ont recherché les communautés bactériennes cultivables tolérantes 

au stress induit par des concentrations en radon, radioéléments et métaux élevées dans des eaux 

minérales (Nayak et al., 2019). De ce fait, la culture de bactéries, dans ces sources minérales 

chargées en radioéléments, est une bonne opportunité pour isoler des souches bactériennes 

potentiellement radiotolérantes capables d’interagir avec des radioéléments ou métaux. 
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1) Isolement et identification des souches isolées dans les sources minérales 

  La culture bactérienne a été réalisée sur un sur milieu nutritif non sélectif (Tryptic Soja 

Broth – TSB) solide afin d’obtenir la plus large gamme de bactéries présentes dans les 

échantillons d’eau des sources minérales. Le protocole réalisé pour la mise en culture des 

souches bactériennes des eaux des sources minérales est décrit dans le chapitre 2. Une collection 

d’isolats bactériens cultivables aérobies a ainsi été constituée pour chaque source étudiée. Au 

total, pour la culture bactérienne des échantillons d’eaux des sept sources, réalisée sur milieu 

TSB, 625 souches bactériennes ont été isolées. Par la suite, l’ADN de ces souches est extrait, 

puis le gène de l’ARN 16S est amplifié par PCR pour chaque ADN bactérien purifié. Les 

portions amplifiées sont ensuite séquencées par la méthode de Sanger, réalisée par la société 

Genewiz (Allemagne). Enfin, les séquences des souches obtenues sont comparées aux banques 

de données (NCBI) grâce au logiciel BLASTn. Les séquences sont ainsi classées par unité 

taxonomique opérationnelle (OTU), une OTU étant un regroupement d’individus d’une même 

espèce dont les séquences d’ADNr 16S présentent une similitude de plus de 97%. Au total, 295 

OTUs ont été identifiées, réparties sur 4 phylums. Les deux histogrammes ci-dessous 

représentent le nombre de souches isolées et le nombre d’OTUs obtenues par source (Figure 

54.a), puis l’abondance relative de chaque phylum dans chaque source (Figure 54.b). 

 

Figure 54: a) Nombre de souches isolées et nombre d'OTUs obtenues dans chaque source; b) Abondance relative (%)  de 

chaque phylum obtenue pour chaque échantillon d'eau de source minérale étudié 

Les bactéries isolées dans ces sources minérales naturellement radioactives se 

répartissent en 4 phylums : Proteobacteria, Bacteroidetes, Actinobacteria et Firmicutes. Ces 

phylums sont souvent isolés dans des environnements extrêmes tels que des sédiments d’une 

rivière contaminée en uranium et éléments traces métalliques (Suriya et al., 2017), des minerais 

d’uranium provenant d’une mine (Islam et Par., 2011), des eaux interstitielles provenant de 

dépôts de résidus miniers d’uranium (Sànchez-Castro et al., 2017), de sols provenant de la zone 

a) b) 
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d’exclusion de Tchernobyl (Chapon et al., 2012) et d’eaux souterraines contaminées en radon 

et autres éléments traces métalliques en Inde (Nayak et al., 2019). 

Les Proteobacteria sont le phylum le plus majoritairement représenté (Figure 54.b), 

variant de 30% dans la source de Bard, à plus de 80% dans la source de Mariol. Ces résultats 

sont cohérents avec d’autres études sur les communautés bactériennes présentes dans des 

environnements radioactifs où les Proteobacteria ont également été isolées en majorité (Islam 

et Sar., 2011 ; Nayak et al., 2019 ; Sànchez-Castro et al., 2017). Au total, les Proteobacteria 

regroupent 170 OTUs avec des isolats apparentés à 3 classes : Alphaproteobacteria (62 OTUs) 

avec majoritairement des isolats affiliés aux genres Caulobacter, Rhizobium et Brevundimonas. 

La classe des Betaproteobacteria regroupe 37 OTUs, dont des souches majoritairement 

apparentées aux genres Duganella et Variovorax. Enfin, la classe des Gammaproteobacteria 

est représentée par 71 OTUs, avec principalement des souches appartenant aux genres 

Pseudomonas, Stenotrophomonas et Shewanella. L’embranchement des Bacteroidetes, dont 60 

OTUs ont été identifiées, a également été détecté dans chacune des sources étudiées. Les 

souches isolées, appartenant aux Bacteroidetes, étaient essentiellement associées aux genres 

Flavobacterium, Chryseobacterium et Pedobacter.  Les Firmicutes ont été détectés dans les 

sources de Bard, 3 Sauts, Dourioux et Salins. Ils sont représentés par 33 OTUs, avec des isolats 

liés principalement aux genres Bacillus, et Paenibacillus. Enfin les Actinobacteria, ont été 

détectés dans toutes les sources sauf celle de Salins. Ce phylum était représenté par 32 OTUs, 

avec majoritairement des souches isolées apparentées aux genres Microbacterium et 

Streptomyces. Les différents arbres phylogénétiques obtenus pour chaque source sont donnés 

en Annexe 4 :. 

2) Souches isolées potentiellement tolérantes aux radioéléments/métaux 

Une étude bibliographique a permis de déterminer que de nombreuses souches isolées 

dans ces sources sont associées à des espèces bactériennes qui ont été étudiées pour leur 

capacité à tolérer de fortes concentrations en radioéléments/métaux, et à interagir avec eux. En 

effet, la présence de bactéries dans ces sources caractérisées par de fortes concentrations en 

radioéléments, comme l’uranium et le radon, dépend de leur capacité à résister à cette toxicité 

grâce à différentes stratégies de survie (Nayak et al., 2019). Le Tableau 13 ci-dessous résume 

quelles souches bactériennes isolées de ces sources sont connues dans la littérature pour tolérer 

et/ou interagir avec des radioéléments/métaux.  
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Tableau 13 : Synthèse bibliographique des souches isolées des sources minérales associées à des espèces bactériennes connues pour tolérer et/ou interagir avec des métaux et/ou des radioéléments 

Label souche 
isolée 

Souche affiliée (N°Accession) Sources Tolérance et/ou interaction avec métaux/radioéléments Auteurs 

Actinobacteria 

O19 B2 ND3 8 
Arthrobacter sp. strain 810 

(MT585987) 
Bard 

Plusieurs souches apparentées à Arthrobacter sp. ont été étudiées 
pour leur capacité à tolérer et interagir avec plusieurs éléments 
traces métalliques/radioéléments via différents mécanismes 
(biosorption, bioaccumulation bioréduction) 

Benyehuda et al., 2003 ; Hanbo et al., 
2004 ; Hlihor et al., 2017 ; Martinez et 
al., 2006 ; Nakajima et Tsuruta, 2004 ; 
Pathak et al., 2020 ; Suzuki et Banfield, 

2004 ; Swer et al., 2016 ; Xiao et al., 
2017 

O19 DO -3 2 2 
Janibacter sp. strain 49185 

(KU598922) 
Dourioux 

Cette espèce bactérienne a déjà été isolée dans des eaux 
souterraines utilisées pour le stockage de déchets radioactifs 
liquides 

Nazina et al., 2020 

O19 LE ND3 8 
O19 LE ND3 9 
O19 LE -1 3 1 

Microbacterium aurantiacum 
isolate K21-17 (LN650581) 

3 Sauts 

Le genre Microbacterium a déjà été isolée dans des environnements 
radioactifs. 
 
Microbacterium oleivorans A9 (isolée d’un échantillon de sol de 
Tchernobyl) a démontré une tolérance à de fortes concentrations 
en uranium grâce à des mécanismes actifs favorisant l’efflux du 
métal de la cellule, ainsi que l’accumulation intracellulaire sous 
forme de minéraux 
Microbacterium oxydans isolée dans des eaux souterraines 
contaminées en radioéléments et capable d’interagir avec 
l’uranium via bioaccumulation intracellulaire, biosorption à leur 
surface cellulaire et biominéralisation extracellulaire sous forme de 
phosphate d’uranium. 

Islam et Sar., 2016 
Gallois et al., 2018 

Theodorakopoulos et al., 2015 
Nedelkova et al., 2007 

Sànchez-Castro et al., 2017 

O19 M1 -2 1 19 
Microbacterium hatanonis strain 

IHBB 9313 (KR085807.1) 
Montagne 

O19 GR ND1 6 
Microbacterium maritypicum 

strain P6F90 (MN421311) 
Graviers 

O19 M1 -1 2 11 
Microbacterium natoriense strain 

MLS-3-2 (KU204871.1) 
Montagne 

O19 LE -1 1 1 
O19 LE -1 1 8 
O19 LE -2 1 1 

Microbacterium sp. strain C3K049 
(MN989092) 

3 Sauts 

O19 GR -1 1 2 
Microbacterium sp. strain 
EB2016-147 (MN367117) 

Graviers 

O19 LE -2 3 7 
Microbacterium sp. strain 

HBUM206337 (MT541009) 
3 Sauts 

O19 LE -1 3 4 
Microbacterium oxydans strain 

NR69-1 (MT533951) 
3 Sauts 

O19 DO -1 2 18 
Rhodococcus sp. strain YF-9 

(MT631993) 
Dourioux 

Rhodococcus opacus DSM 43205 est capable de résister aux métaux 
(Fe(III), Cu(II), Zn(II), Cd(II), Ni(II), et Pb(II)) et d’interagir avec eux. Le 
mécanisme d’interaction repose principalement en une biosorption 
rapide, suivie de leur absorption à l’intérieur des cellules. 

Goswami et al., 2017 

O19 B2 -2 1 6 
Rhodococcus tukisamuensis strain 

DSM 44783 (KF410353) 
Bard 
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O19 B2 -1 1 2 
Streptomyces sp. 3474 

(DQ663160) 
Bard 

Plusieurs souches apparentées à Streptomyces sp., ont démontré 
une forte tolérance aux métaux (Pb, Zn, Cu, Cd, Cr, Fe ou Ni) ou aux 
radiations. 
Par exemple, la souche Streptomyces levoris a démontré sa capacité 
à adsorber l’uranium et le thorium mais également à les 
bioaccumuler 

Cimermanova et al., 2021 
El Baz et al., 2015 

Schmidt et al., 2007 
Mao et al., 2007 

Tsuruta, 2004 
Tsuruta, 2006 

O19 M1 -1 2 10 
Streptomyces sp. strain 1-2 Str 

(KY363605.1) 
Montagne 

O19 DO ND3 4 
Streptomyces sp. strain QHHL-27 

(MN938170) 
Dourioux 

O19 DO -2 3 6 
Streptomyces urticae strain 
NEAU-PCY-1 (NR_164909) 

Dourioux 

O19 DO ND3 3 
Streptomyces fulvissimus S32-76 

(LC551888) 
Dourioux 

Bacteroidetes 

O19 LE -2 1 5 
O19 LE ND3 7 
O19 LE -1 3 12 

Algoriphagus litoralis strain DSL-
12 (NR_164979) 

3 Sauts Le genre Algoriphagus a démontré une forte capacité à se 
développer dans des environnements radioactifs étant donné qu’il 
a déjà été isolé à partir d’un bassin de stockage de combustible usé 

Ruiz-Lopez et al., 2020 

O19 B2 -1 1 9 
Algoriphagus sp. THG-DN5.6 

(KM035948) 
Bard 

S20 SAB -3 2 6 
Chryseobacterium sp. dR1-22 

(HQ436418.1) 
Salins 

Chryseobacterium sp. strain PMSZPI (isolée d’un sol de gisement 
d’uranium) présente des propriétés de résistance multi-métallique, 
dont l’uranium, du fait de la présence de gènes associés à cette 
résistance. Cette souche bioprécipite l’uranium par son activité 
phosphatase 

Khare et al., 2020 
Nongkhlaw et Joshi, 2019 

O19 DO -2 1 19 
Chryseobacterium sp. JM80 

(MN758840) 
Dourioux 

O19 GR -1 1 12 
Chryseobacterium sp. MM85Nov 

(KJ482745) 
Graviers 

O19 GR ND1 4 
Chryseobacterium sp. strain ICMP 

22287 (MH392628) 
Graviers 

O19 M1 -1 3 2 
Cytophaga sp. 4D9 (EF395377.1) 

 
Montagne 

Dyadobacter sp. et Cytophaga sp ont la capacité à se développer 
dans des environnements aux concentrations en métaux et 
radiations élevées 

Anitori et al., 2002 
Arroyo-Herrera et al., 2021 

Ellis et al., 2003 ; Ivanitsa et al., 1999 
Sprocati et al., 2014 

O19 M1 -1 2 6 
Dyadobacter hamtensis strain 

MT_SG_E_25_P1.27F 
(MN684244.1) 

Montagne 

O19 B2 -2 2 5 
Flavobacterium sp. A1-28 

(KF441562) 
Bard 

Flavobacterium sp. A1-28 a été isolée de sédiments et d’eau 
prélevés dans une mine d’uranium (Urgeirica, Portugal) 

Chung et Morais, 2014 (KF441562) 

O19 DO -1 3 2 
Sphingobacteriaceae bacterium 

(EU723122) 
Dourioux 

Islam et al., 2011 
Rastogi et al., 2010 
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O19 DO -1 3 6 
O19 B2 -1 2 2 

Sphingobacterium 
kitahiroshimense strain P5M31 

(MN421436) 

Dourioux 
Bard 

Des souches bactériennes appartenant au genre Sphingobacterium 
ou à l’ordre Sphingobacteriales ont été isolées de site minier 
d’uranium 

Firmicutes 

O19 LE -2 3 1 
Bacillus megaterium strain BRN1 

(MT310821) 
3 Sauts Bacillus sp. est une espèce bactérienne sporulante. La sporulation 

est une stratégie utilisée par les bactéries pour survivre dans des 
environnements extrêmes. 
 
De plus, de nombreuses espèces de Bacillus sp. ont été isolées dans 
des environnements contaminés en radionucléides et étudiées pour 
leur capacité à interagir avec l’uranium (biosorption, 
biominéralisation, bioréduction), permettant sa précipitation dans 
l’environnement dans diverses conditions environnementales 
(aérobie ou anaérobie). 
 
Par exemple des membres appartenant à Bacillus thuringiensis, 
étroitement lié avec la souche O19 LE ND1 4, ont démontré une 
interaction avec l’uranium, le processus consistant en une 
biosorption extracellulaire et une biominéralisation intracellulaire. 
De plus, une étude a démontré que Bacillus megaterium, également 
isolée dans ces sources, pouvait adsorber l’uranium à sa surface 
cellulaire et qu’une modification de sa surface par l’application 
d’alginate de sodium pouvait améliorer la capacité d’adsorption de 
cette espèce bactérienne 

Chapon et al., 2012 
Li et al., 2014 
Li et al., 2017 
Li et al., 2021 

Lopez-Fernandez et al., 2014 
Pan et al., 2015 

Sànchez-Castro et al., 2017 
Tawfik et al., 2005 

Wei et al., 2019 
Zhang et al., 2018 

O19 B2 ND1 8 
Bacillus mobilis strain HFBP14 

(MT538261) 
Bard 

O19 LE ND2 7 
Bacillus mycoides strain CRBJ5 

(MT478147) 
3 Sauts 

O19 B2 -1 1 8 
Bacillus psychrosaccharolyticus 
strain 373_C13H (MK484327) 

Bard 

S20 SAO ND2 2 
Bacillus simplex isolate BD17-S24 

(HF584831) 
Salins 

O19 DO ND3 8 
Bacillus simplex strain J8BS1  

(MT415971) 
Dourioux 

O19 B2 -1 1 1 
Bacillus sp. strain C4_RS_19 

(MT354494) 
Bard 

S20 SAB -3 1 9 
Bacillus sp. strain HBUM207125 

(MT598008.1) 
Salins 

O19 LE -1 1 4 Bacillus sp. B013-22 (KJ190973) 3 Sauts 

O19 LE ND1 4 
Bacillus thuringiensis strain 

HER1410 (CP050183) 
3 Sauts 

O19 LE ND2 1 
Bacillus toyonensis strain WS2-2 

(MT605503) 
3 Sauts 

O19 LE ND3 4 Paenibacillus sp. 37 (CP043761) 3 Sauts Comme Bacillus sp., Paenibacillus sp. peut former des spores leur 
permettant une protection contre des conditions 
environnementales difficiles. Plusieurs souches appartenant à cette 
espèce ont été isolées dans des environnements radioactifs et 
étudiées pour leurs interactions avec l’uranium permettant 
l’immobilisation de celui-ci par libération d’orthophosphates par la 
cellule, réduction et adsorption. 
 

Ahmed et al., 2012 
Grady et al., 2016 
Reitz et al., 2014 

O19 LE -2 1 4 
Paenibacillus sp. BF38 

(AM934687) 
3 Sauts 

O19 LE ND2 6 
Paenibacillus sp. HA34 

(KF011618) 
3 Sauts 

O19 DO -1 3 7 
Paenibacillus sp. strain zw2 

(MH337929) 
Dourioux 

O19 DO -1 3 14 
Sporosarcina sp. H4BS7_pA 

(KX023562) 
Dourioux 

Sporosarcina sp. a déjà démontré sa capacité à adsorber des ions 
métalliques à sa surface grâce à sa couche S 
 

Ryshkov et al., 2007 
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S20 SAO -3 3 1 
Staphylococcus pettenkoferi strain 

EB335 (MH127787.1) 
Salins 

Certaines espèces de Staphylococcus peuvent résister à de fortes 
concentrations en uranium et l’adsorber à leur surface cellulaire 
 

Zou et al., 2014 

(Alpha)Proteobacteria 

O19 M1 -3 3 10 
Agrobacterium tumefaciens strain 

A223 (KC196495.1) 
Montagne 

Agrobacterium tumefaciens, bactérie fixatrice d’azote, a démontré 
une résistance à l’argent et à l’uranium 

Tyupa et al., 2015 

O19 LE -2 1 11 Bosea sp. RAC05 (CP016464) 3 Sauts La souche Bosea sp. AS-1, isolé d’un échantillon de sol d’une mine 
d’antimoine (Chine), a démontré une forte résistance à l’arsenic (As) 
et l’antimoine (Sb), due à des gènes impliqués dans cette résistance. 

Lu et al., 2018 S20 SAB -3 1 12 
S20 SAB -4 1 9 

Bosea sp. strain MK25 
(MN815880.1) 

Salins 

O19 DO -1 2 14 
Brevundimonas sp. 7-4 

(AM900506) 
Dourioux 

Plusieurs souches apparentées à Brevundimonas sp. ont déjà été 
isolées dans des environnements contaminés en uranium 

Fields et al., 2005 
Islam et al., 2011 

Sànchez-Castro et al., 2017 

O19 B2 -1 3 4 
Brevundimonas sp. strain 2954 

(MT585929) 
Bard 

O19 DO -3 1 5 
Brevundimonas sp. strain B3P097 

(MN989046) 
Dourioux 

O19 MA -3 3 1 
Brevundimonas sp. strain YPS3 

(KY636447) 
Mariol 

O19 M1 -2 2 17 
Caulobacter henricii strain 
20BR4A1 (MH482297.1) 

Montagne 

Des souches apparentées à Caulobacter sp. (Caulobacter crescentus 
et Caulobacter sp. strain OR37) ont démontré un fort potentiel pour 
être utilisées dans des applications de bioremédiation, en raison de 
leur capacité à minéraliser l’uranium (VI) dans des conditions 
aérobies, grâce à leur activité phosphatase 

Morrison et al, 2021 
Yung et al., 2014 

Yung et Jiao, 2014 

O19 MA -1 1 4 
O19 MA -1 3 7 

Caulobacter sp. Is32 (KT267188) Mariol 

O19 M1 -1 2 4 
Caulobacter sp. strain DH29 

(MK271766.1) 
Montagne 

O19 DO -2 3 3 
Caulobacter vibrioides strain 3 

(MK602702) 
Dourioux 

S20 SAB -2 1 8 
S20 SAB -3 1 5 

S20 SAB -3 1 10 
S20 SAB -4 1 3 

Novosphingobium sp. strain ICMP 
22288 (MH091571.1) 

Salins 

Novosphingobium sp. joue un rôle crucial dans la réduction de U(VI) 
et V(V) dans des aquifères souterrains co-contaminées par ces deux 
radioéléments 

 

Chen et al., 2022 

O19 DO -3 1 7 
O19 DO -1 3 15 

Phenylobacterium sp. B2.34.2 
(LR636337) 

Dourioux 

Phenylobacterium sp. a déjà été détectée dans des environnements 
contaminés en uranium et arsenic, démontrant sa capacité à 
supporter des contaminations multiples par des métaux et 
radioéléments 

Islam et al., 2011 
Lin et al., 2016 

S20 SAB -4 3 12 
Porphyrobacter sp. TH01 

(KT826493) 
Salins 

Des bactéries très proches de Porphyrobacter ont été détectées 
abondamment dans des bassins d’eaux de stockage de combustible 

Ruiz-Lopez et al., 2020 
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nucléaire, présentant des niveaux importants de radioactivité 
naturelle 
 

O19 LE -2 1 2 
Rhizobium jaguaris strain NAC11 

(MK872304) 
3 Sauts 

Rhizobium sp. a également été identifiée dans des environnements 
contaminés en uranium. De plus, cette souche a démontré un rôle 
essentiel dans la dénitrification d’aquifères co-contaminés en 
uranium et nitrates. En effet, les nitrates peuvent empêcher la 
réduction du U(VI) en entrant en compétition avec le U(VI) comme 
accepteur d'électrons. 

Islam et Sar., 2016 
Spain et Krumholz, 2012 

O19 GR -1 2 16 
Rhizobium sp. strain ICMP 22291 

(MH392632) 
Graviers 

O19 M1 -3 3 2 
Rhizobium sp. strain py1134 

(KX611611.1) 
Montagne 

O19 GR -1 2 15 
O19 GR -2 2 7 

Rhizobium sp. strain SOT14 
(MG547940) 

Graviers 

S20 SAB -4 1 5 
Roseomonas sp. strain 2R34 

(MT278148.1) 
Salins 

Des gènes impliqués dans la résistance au cuivre, au cadmium, au 
plomb, à l'arsenic et au zinc ont été identifiés dans le génome de la 
souche Roseomonas coralli sp. Nov (M0104T) 

Li et al., 2021 
 

O19 LE -1 3 3 
Sphingobium xenophagum strain 

OX0620 (MG576011) 
3 Sauts 

Les espèces associées à Sphingobium sp. ont démontré une forte 
tolérance à différents éléments traces métalliques présents dans 
l’environnement 

Mahbub et al., 2016 

O19 DO -1 1 20 
Sphingomonas sp. MP20 

(AY521015.2) 
Dourioux 

Sphingomonas sp. a démontré un fort potentiel pour la 
biodégradation et la bioremédiation de sites contaminée en métaux 
et uranium. 
 

Jaafar, 2019 
Merroun et al., 2006 O19 DO -3 1 10 Sphingomonas sp. NR 1-04 

(KM253102) 
Dourioux 

(Beta)Proteobacteria 

S20 SAB -3 1 11 
S20 SAB -4 3 4 

Acidovorax facilis strain CTM252 
(MG550981.1) 

Salins 
Acidovorax facilis a démontré une capacité à interagir avec 
l’uranium par biosorption et bioaccumulation. 

Gerber et al., 2016 
Krawczyk-Bärsch et al., 2018 

S20 SAB -3 3 5 
Acidovorax sp. strain C12-8 

(MT255180) 
Salins 

La souche S20 SAB -33 5, a montré une forte relation avec la bactérie 
Acidovorax sp. strain C12-8 qui a démontré une résistance aux 
éléments traces métalliques 

Wu et al., 2020 (MT255180) 

O19 M1 -2 2 18 
Collimonas sp. A9 1b-26a 

(KF958483.1) 
Montagne 

Collimonas sp. A9 1b-26a, a été isolée à partir de sols provenant du 
site radioactif T22 de Tchernobyl (KF958483.1). 

Chapon et al., 2012 (KF958483.1) 

O19 M1 - 2 2 2 
O19 M1 -2 2 11 

Duganella sp. G3 16S 
(KM588218.1) 

Montagne 
Duganella sp. a été étudiée pour sa tolérance multi-métallique. De 
plus, Duganella sp. est impliquée dans la formation d’oxydes de 
manganèse biogènes hautement réactifs, qui peuvent atténuer la 
contamination métallique par complexation avec les métaux. 

Akob et al., 2014 

O19 M1 -4 2 1b 
Duganella sp. HMD2171 

(GQ354570.1) 
Montagne 

O19 GR -1 2 11 
O19 GR -2 2 2 

Hydrogenophaga crassostreae 
strain LPB0072 (NR_158138) 

Graviers 
Hydrogenophaga favorise la bioréduction de l’uranium (VI) et du 
vanadium (V) dans des aquifères souterrains. De plus 
Hydrogenophaga atypica strain BDP10, isolée dans des aquifères 

Chen et al., 2022 
Ghosh et al., 2018 
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contaminés en arsenic, a démontré la capacité à diminuer la 
disponibilité de l’arsenic 
 

O19 M1 -2 1 7 
O19 DO -1 1 9 

Variovorax boronicumulans strain 
BF2-2 (MT078666) 

Montagne 
Dourioux 

Variovorax sp. a déjà été observées dans des environnements 
contaminés en uranium 

 
Sànchez-Castro et al., 2017 

(Gamma)Proteobacteria 

S20 SAO ND2 2 
Acinetobacter lwoffii strain k9 

(HF584831) 
Salins 

La souche Acinetobacter sp. YU-SS-SB-29 a été isolé d'un site à haut 
niveau de rayonnement naturel. De plus cette souche pouvait 
biominéraliser l’uranium (VI) qui précipite sous forme de minéral de 
phosphate d’uranyle 

Sowmya et al., 2014 

O19 GR -1 1 8 
Aeromonas sp. strain P14 1 

(MT255092.1) 
Graviers 

Aeromonas sp. strain P14-1 isolée et identifié dans des sédiments 
contaminés en éléments trace métalliques 
 
Aeromonas salmonicida strain CLSI2 isolée dans des sols 
contaminés en hydrocarbures 
 
Aeromonas sp. a permis l’élimination de U(VI) dans une eau 
souterraine artificielle contenant de fortes concentrations en 
uranium, par précipitation de minéraux de phosphate de calcium 
séquestrant l’uranium (VI) 

Wu et Sun., 2020 (MT255092.1) 
Fatima et Afzal., 2013 (KF478201.1) 

Shelobolina et al., 2009 

O19 GR ND1 7 
O19 GR -1 1 5 

Aeromonas salmonicida strain 
CLSI2 (KF478201.1) 

Graviers 

O19 MA ND2 3 
 

Aeromonas sp. strain 280 
(MF461115) 

Mariol 

O19 GR -1 1 11 
Aeromonas salmonicida strain 13-

1 (KR068565) 
Graviers 

S20 SAB -1 1 3 
S20 SAB -1 2 1 

Aeromonas salmonicida strain A1 
(MT576565.1) 

Salins 

O19 MA ND1 14 
Escherichia sp. strain GS39 

(MH884047) 
Mariol 

Escherichia coli a déjà été étudiée et caractérisée génétiquement 
pour sa résistance à l’uranium ou pour sa capacité à interagir avec 
l’uranium par biosorption 

Khemiri et al., 2014 
Rong et al., 2016 

O19 MA ND1 15 
O19 MA -1 1 1 

Erwinia sp. strain A3K048b 
(MN989056) 

Mariol Erwinia sp. a démontré qu’elle pouvait immobiliser l’uranium Yuan et al., 2019 

O19 MA ND1 2 
O19 MA ND1 3 
O19 MA ND1 4 
O19 MA ND1 5 

Leclercia adecarboxylata strain 
L37 (KC934775) 

Mariol 

Leclercia adecarboxylata L1–5 (isolée d’un sol contaminé en 
éléments traces métalliques)  est capable de solubiliser le 
phosphate dans l’environnement, et permet d’éliminer des métaux 
toxiques tel que le plomb 

Yuan et al., 2022 
Wang et al., 2022 

O19 B2 -1 1 6 
Moraxella osloensis strain 
BMC3N2_24 (MH050412) 

Bard 
La famille Moraxellaceae était prédominante dans des eaux de puits 
contaminées en radon 

Nayak et al., 2020 

O19 DO -1 3 13 
Pseudomonas brenneri strain XJC-

6 (MT631985) 
Dourioux 

Ces bactéries sont capables de coloniser un large éventail d’habitats 
et peuvent présenter une polyvalence nutritionnelle extrême. De 
plus Pseudomonas sp. sont communs dans des environnements 
contaminés en métaux/radionucléides. 

Akob et al., 2008 
Chabala et al., 2010 
Chapon et al., 2012 

Choudhary et Sar, 2009 
O19 M1 -2 1 17 Pseudomonas chlororaphis subsp. 

Aurantiaca (MN865962.1) 
Montagne 
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O19 GR -1 2 8 Pseudomonas extremaustralis 
strain cqsV14 (MN826583) 

Graviers  
 
 
Enfin, des espèces résistantes aux métaux/radionucléides et qui ont 
la capacité d’interagir avec ceux-ci ont également été décrites. Par 
exemple, Pseudomonas stutzeri a été décrite pour sa capacité à 
réduire U(VI), alors que Pseudomonas aeruginosa possédait la 
capacité d’accumuler, biominéraliser et biosorber l’uranium. De 
plus, Pseudomonas fluorescens, qui a été isolée dans cette source, 
a été caractérisée pour son application potentielle dans la 
bioremédiation des métaux (Ni, Co, Cu et Cd) 

Choudhary et Sar, 2011a 
Choudhary et Sar, 2011b 

Hu et al., 1996 
Islam et Sar, 2011 
Kazy et al., 2008 

Merroun et Selenska-Pobell, 2008 
Ruggiero et al., 2005 

O19 DO -1 2 6 
O19 DO -1 2 9 

Pseudomonas fluorescens strain 
UTB_111 (MT624739) 

Dourioux 

O19 M1 ND2 1 
O19 M1 -2 2 13 

Pseudomonas frederiksbergensis 
DAC17225014 (LC516493.1) 

Montagne 

O19 M1 -2 3 17 Pseudomonas frederiksbergensis 
strain QT-47 (MT065775.1) 

Montagne 

O19 DO -1 2 16 Pseudomonas sp. ADAK 22 
(CP052856.1) 

Dourioux 

O19 M1 -1 2 9 Pseudomonas jessenii strain 
AP3_16 (MF498772.1) 

Montagne 

O19 GR -1 2 3 Pseudomonas poae strain XJX-5 
(MT631989) 

Graviers 

O19 GR ND2 4 
O19 GR -1 2 10 

Rheinheimera aquimaris strain 
PM02 (HM596592.1) 

Graviers Rheinheimera aquimaris strain PM02 a été isolée dans des déchets 
de forage pollués par le pétrole 

Abolhasani Soorki et al., 2010 
(HM596592.1) 

O19 B2 ND2 6 Shewanella sp. Iso-W8 (DQ677025) Bard Shewanella oneidensis strain MR-1 a été étudiée et caractérisée 
pour sa capacité à adsorber l’uranium (VI), puis à le réduire sous 
forme d’uranium (IV) 
 
Shewanella putrefaciens a été étudiée pour sa capacité à réduire 
l’uranium et le technétium 

Sheng et Fein, 2014 
Belli et al., 2015 Fredrickson et al., 

2002 
Lovley et al., 1991 

Wildung et al., 2000 

O19 M1 -1 1 8 Shewanella sp. S5-47 (KC202284) Montagne 

O19 GR ND1 2 Shewanella sp. strain A16OP11 
(CP046329) 

Graviers 

O19 M1 -1 1 10 Shewanella putrefaciens strain 
FDAARGOS_681 (CP046329) 

Montagne 

O19 GR -1 2 2 
Stenotrophomonas rhizophila 

strain B24 (MN629066) 
Graviers 

L’uranium était biominéralisé par Stenotrophomonas strain BR8 
(isolée dans des eaux porales de résidus miniers d’uranium) en 
raison de sa forte activité phosphatase, qui permettait la libération 
d’orthophosphate en présence de glycérol-2-phosphate. 

Sànchez-Castro et al., 2020 
O19 GR ND2 2 
O19 GR -2 2 3 

Stenotrophomonas rhizophila 
strain BaTD-109 (MT373663) 

Graviers 

O19 GR -2 2 6 
Stenotrophomonas rhizophila 

strain LA-3 (MT631997) 
Graviers 

O19 MA -2 3 2 
Tolumonas auensis strain 

CBA7530 (MN646993) 
Mariol 

Tolumonas auensis a été détectée dans l’étude de communautés 
microbiennes liées à la bioremédiation de l’uranium in situ 

Akob et al., 2008 

O19 B2 -1 1 10 
Xanthomonadaceae bacterium 

JCM 28276 (LC133623) 
Bard Xanthomonas a été détectée dans des puits d’eaux souterraines 

fortement contaminés en uranium (60mg/l) et était responsable de 
la réduction des nitrates dans ce site 

Cho et al., 2011 
O19 MA ND1 19 
O19 MA ND2 12 

Xanthomonas sp. strain 17B2 
(MK456444) 

Mariol 
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III- Sélection de bactéries potentiellement radiorésistantes et 

interagissant avec l’uranium 

La dernière partie de ce chapitre consiste à présélectionner certaines souches bactériennes 

parmi les souches isolées apparentées à des espèces bactériennes connues dans la littérature 

pour interagir avec l’uranium. En effet, étudier leurs mécanismes d’interactions avec l’uranium 

permettrait de mieux comprendre comment ces souches bactériennes se développent dans des 

environnements soumis à la radioactivité naturelle (NORM) ou naturelle renforcée 

(TENORM). Dans la littérature, plusieurs processus d’interaction entre des bactéries et 

l’uranium ont été décrits comme la réduction, l’absorption et l’accumulation par les cellules, la 

biosorption, la complexation avec des protéines, et la biominéralisation (Fashola et al., 2016 ; 

Kolhe et al., 2018; Lloyd, 2003 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008), et sont résumés dans la 

Figure 4 (Chapitre 1).  

Comme décrit dans l’introduction de ce chapitre, pour le site de Rophin, les souches 

présélectionnées ne proviennent pas de la carotte de sol, mais de l’eau et des sédiments 

échantillonnées dans le ruisseau (Le Gourgeat) situé à l’aval de cet ancien site minier (Projet 

TREMPLIN décrit dans le deuxième chapitre). Néanmoins plusieurs souches isolées dans la 

carotte se sont révélées intéressante du fait qu’elles sont associées à des espèces bactériennes 

connues pour leur capacité à tolérer ou interagir avec l’uranium (Tableau 27). Le Tableau 14 

ci-dessous synthétise les souches présélectionnées dans les sources minérales et le site de 

Rophin :  
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Tableau 14: Liste des souches bactériennes présélectionnées pour étude de leur résistance et interaction avec l'uranium 

Label souche 

bactérienne 

Environnement 

d’origine 
Souche apparentée la plus proche (n° accession) 

Mécanismes d’interaction 

avec l’uranium connus 

Actinobacteria 

A17 N5 -1 2 5 Rophin – point n°5 Arthrobacter sp. NW-2013-Rh11 (HG423549.1) Biosorption, bioaccumulation, 

bioréduction O19 B2 ND3 8 Source - Bard Arthrobacter sp. strain 810 (MT585987) 

A17 N1 ND1 11 Rophin – point n°1 Cellulomonas sp. URHB0011  (LN876343.1) Bioréduction, biominéralisation 

O19 LE ND3 8 Source – 3 Sauts Microbacterium aurantiacum isolate K21-17 (LN650581) 

Bioaccumulation, 

biominéralisation 

O19 GR ND1 6 Source - Graviers Microbacterium maritypicum strain P6F90 (MN421311.1) 

O19 M1 -1 2 11 Source - Montagne Microbacterium natoriense strain MLS-3-2 (KU204871.1) 

O19 LE -1 3 4 Source – 3 Sauts Microbacterium oxydans strain NR69-1 (MT533951) 

Bacteroidetes 

S20 SAB -3 2 6 Source – Salins Chryseobacterium sp. dR1-22 (HQ436418.1) 

Biominéralisation A17 11 -23 Rophin – point n°1 Chryseobacterium sp. HWJ (KJ959612.1) 

O19 GR ND1 4 Source - Graviers Chryseobacterium sp. strain ICMP 22287 (MH392628.1) 

Firmicutes 

A17 34 -21 Rophin – point n°3 Bacillus cereus Co1_1 (MH762120) 
Biosorption, biominéralisation, 

bioréduction 
A17 N5 ND2 1 Rophin – point n°5 Bacillus cereus strain 261ZG12 (KF831382.1) 

A17 51 -38 Rophin – point n°5 Bacillus cereus strain HDN-1 (MT271996.1) 



167 

 

A17 11 -61a Rophin – point n°1 Bacillus thuringiensis strain  CR2 (MN087809.1) 
Biosorption, biominéralisation, 

bioréduction 
A17 52 -52 Rophin – point n°5 Bacillus thuringiensis strain EGI107 (MN704423.1) 

O19 LE ND1 4 Source – 3 Sauts Bacillus thuringiensis strain HER1410 (CP050183) 

O19 LE ND2 6 Source – 3 Sauts Paenibacillus sp. HA34 (KF011618) Biosorption, biominéralisation, 

bioréduction A17 N5 -1 1 3 Rophin – point n°5 Paenibacillus terrae strain AM141 (NR_025170.1) 
 

(Alpha)Proteobacteria 

S20 SAB -3 1 6 Source - Salins Agrobacterium sp. MA01 chromosome (CP045854.1) - 

O19 DO -2 1 20 Source - Dourioux Caulobacter sp. K935 (KM678278.1) 
Biominéralisation 

O19 M1 -1 2 4 Source - Montagne Caulobacter sp. strain DH29 (MK271766.1) 

(Beta)Proteobacteria 

S20 SAB -3 1 11 Source - Salins Acidovorax facilis strain CTM252 (MG550981.1) 
Biosorption, bioaccumulation 

O19 MA ND3 9 Source - Mariol Acidovorax sp. 1608163 (CP033069) 

O19 DO -1 2 1 Source - Dourioux Duganella sp. A1-587 (KF441573.1) - 

(Gamma)Proteobacteria 

S20 SAO ND2 3 Source - Salins Acinetobacter lwoffii strain k9 (MH125161) Biominéralisation 

S20 SAB -1 1 3 Source - Salins Aeromonas salmonicida strain A1 (MT576565.1) Biominéralisation 

O19 M1 -2 2 13 Source - Montagne Pseudomonas frederiksbergensis DAC17225014 (LC516493.1) Biosorption, bioréduction, 

biominéralisation, 

bioaccumulation 
A17 N3 -1 2 4 Rophin – point n°3 

Pseudomonas frederiksbergensis strain BGN3_6_6 

(MN197580.1) 
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O19 M1 -1 3 8 Source - Montagne Pseudomonas jessenii strain AP3_16 (MF498772.1)  Biosorption, bioréduction, 

biominéralisation, 

bioaccumulation 

A17 N3 ND1 16 Rophin – point n°3 Pseudomonas jessenii strain AP3_16 (MF498772.1) 

O19 DO -1 2 16 Source - Dourioux Pseudomonas sp ADAK22 (CP052856.1) 

A17 51 -24 Rophin – point n°5 Pseudomonas sp. F17 (GU120660.1) Biosorption, bioréduction, 

biominéralisation, 

bioaccumulation 
A17 N1 ND1 2 Rophin – point n°1 Pseudomonas veronii strain Pvy (NZ_CP039631.3) 

A17 12 -22 Rophin – point n°1 Serratia fonticola strain N36-2-3-2 (MN696514.1) Biominéralisation 

O19 M1 -1 1 10 Source - Montagne Shewanella putrefaciens strain FDAARGOS_681 (CP046329) 

Bioréduction, biosorption O19 B2 ND2 6 Source - Bard Shewanella sp. Iso-W8 (DQ677025) 

O19 GR ND1 2 Source - Graviers Shewanella sp. strain A16OP11 (CP046329.1) 

O19 GR ND2 2 Source - Graviers Stenotrophomonas rhizophila strain BaTD-109 (MT373663.1) 
Biominéralisation 

A17 33 -25 Rophin – point n°3 Stenotrophomonas sp EC-HK413 (LT934167.1) 

O19 MA ND1 11 Source - Mariol Uncultured bacterium  clone 26B1-F12 (FN813993) - 
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Au total 40 souches bactériennes ont été sélectionnées, dont 25 souches bactériennes 

isolées à partir des sources minérales et 15 souches bactériennes provenant du ruisseau situé à 

l’aval de l’ancien site minier de Rophin. L’arbre phylogénétique ci-dessous permet de classer 

ces souches bactériennes en fonction de leur similarité génétique (Figure 55).  

 

Figure 55: Arbre phylogénétique des souches présélectionnées pour étudier leur résistance et interaction avec l'uranium 
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Parmi le phylum des Actinobacteria nous avons deux souches étaient associées à 

l’espèce Arthrobacter sp. (Tableau 14) pour leur capacité à tolérer et interagir avec plusieurs 

métaux/radioéléments (Cr, Cs, Sr, Hg, Pb, Cu, Cd, U, Th) (Benyehuda et al., 2003 ; Hanbo et 

al., 2004 ; Martinez et al., 2006 ; Nakajima et Tsuruta, 2004 ; Pathak et al., 2020 ; Suzuki et 

Banfield, 2004), via différents mécanismes tels que la bioréduction (Xiao et al., 2017), 

bioaccumulation (Suzuki et Banfield, 2004) ou biosorption (Hlihor et al., 2017 ; Nakajima et 

Tsuruta, 2004 ; Swer et al., 2016). 

Parmi l’embranchement des Actinobacteria, 4 souches sélectionnées appartenaient au 

genre Microbacterium (Tableau 14) car ce genre a déjà été détecté dans des environnements 

radioactifs démontrant sa capacité à se développer dans des conditions stressantes (Chapon et 

al., 2012 ; Islam et Sar., 2016 ; Nedelkova et al., 2007 ; Sànchez-Castro et al., 2017 ; 

Thedorakopoulos et al., 2015).  En effet, les populations de Microbacterium sont connues pour 

être flexibles, capables de s’adapter rapidement à des conditions de stress et peuvent supporter 

la présence de métaux, dont des radioéléments, dans leurs habitats (Lopez-Fernandez et al., 

2021 ; Nedelkova et al., 2007). De plus, plusieurs membres de l’espèce Microbacterium 

oxydans, à laquelle la souche O19 LE -13 4 est associée, ont démontré son aptitude à accumuler 

de grandes quantités d’uranium, à la fois sous forme intracellulaire, à la surface de leurs cellules, 

et sous forme extracellulaire de phosphate d’uranium (Nedelkova et al., 2007 ; Sànchez-Castro 

et al., 2017). D’autres espèces de Microbacterium, tel que Microbacterium oleivorans A9 isolée 

d’un échantillon de sol de Tchernobyl, ont démontré une tolérance/survie à de fortes 

concentrations en uranium potentiellement grâce à un mécanisme actif favorisant l’efflux du 

métal de la cellule, ainsi que l’accumulation intracellulaire sous forme de minéraux (autunite) 

(Gallois et al., 2018 ; Theodorakopoulos et al., 2015). Enfin, la dernière souche sélectionnée 

appartenant au phylum des Actinobacteria est associée à Cellulomonas sp., (Tableau 14) dont 

plusieurs souches bactériennes appartenant à cette espèce ont été étudiées pour leur capacité à 

éliminer l’uranium (VI) et le chrome (VI) d’une solution par réduction dans des conditions 

anaérobies (Sani et al., 2002). Notamment, Sivaswamy et al., 2010 ont étudié l’élimination de 

l’uranium (VI) par la souche Cellulomonas sp. strain ES6 dans des conditions anaérobies. Cette 

souche était capable à la fois de libérer du phosphate inorganique, fournissant des ligands pour 

la formation de précipités d’uranyl-phosphate, mais également de réduire U(VI) en U(IV) 

(forme insoluble) (Sivaswamy et al., 2010).  
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Dans l’embranchement des Bacteroidetes, trois souches appartenant à l’espèce 

Chryseobacterium sp., ont été sélectionnées (Tableau 14). Une souche bactérienne appartenant 

à cette espèce bactérienne (Chryseobacterium sp. strain PMSZPI isolée d’un sol de gisement 

d’uranium) a été étudiée pour ses propriétés de tolérance multi-métallique, dont l’uranium, dû 

à la présence de gènes associés à cette résistance (système d’efflux de métaux, transporteurs, 

phosphatase, réparation de l’ADN, défense contre le stress oxydatif) (Khare et al., 2020 ; 

Nongkhlaw et Joshi, 2019). De plus, cette souche est capable de bioprécipiter l’uranium grâce 

à son activité phosphatase, sur une large gamme de pH (de 5 à 9), démontrant son intérêt dans 

un contexte de bioremédiation (Khare et al., 2020).  

 Pour l’embranchement des Firmicutes, 8 souches bactériennes ont été présélectionnées, 

dont 6 souches associées à l’espèce bactérienne Bacillus sp., et 2 souches apparentées à 

Paenibacillus sp. (Tableau 14). Ces deux espèces peuvent former des spores, des structures 

cellulaires qui offrent une protection importante contre les conditions environnementales 

difficiles (Grady et al., 2016 ; Nicholson, 2002). Parmi les souches associées à Bacillus sp., 

trois souches sont apparentées à Bacillus cereus et trois autres souches sont associées à Bacillus 

thuringiensis. Des souches associées à ces deux espèces, dont Bacillus cereus 12-2 (isolée d’un 

site contaminé par le plomb et le zinc), Bacillus thuringiensis strain BRC-ZYR3 et BRC-ZYR4 

(isolées d’une mine d’uranium en Chine) et Bacillus thuringiensis O16, ont démontré une 

capacité à interagir avec l’uranium (Pan et al., 2015 ; Wei et al., 2019 ; Zhang et al., 2018) par 

biosorption extracellulaire de l’uranium, et pénétration des précipités d’uranium dans la cellule 

puis biominéralisation intracellulaire (uramphite) (Pan et al., 2015 ; Wei et al., 2019 ; Zhang et 

al., 2018). La biosorption de l’uranium était liée à un processus non-enzymatique dans lequel 

les groupes phosphate, amino et carboxyle jouaient un rôle majeur. D’autre part, la 

biominéralisation intracellulaire de l’uranium était liée à un effet synergique d’enzymes et 

métabolismes cellulaires, dont une activité phosphatase permettant la libération de phosphates 

se complexant avec l’uranium pour former de l’uramphite (forme cristalline insoluble). Cette 

co-interaction de ces souches bactériennes avec l’uranium leur permet par conséquent 

d’immobiliser efficacement celui-ci dans l’environnement, réduisant donc sa biodisponibilité 

pour les autres organismes (Pan et al., 2015 ; Wei et al., 2019 ; Zhang et al., 2018).  

 Le phylum des Proteobacteria est représenté par 22 souches bactériennes 

présélectionnées, avec 3 souches appartenant à la classe Alphaproteobacteria, 3 souches 

appartenant à la classe Betaproteobacteria et 16 souches appartenant à la classe des 

Gammaproteobacteria (Tableau 14).  
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Les isolats sélectionnés, appartenant aux Alphaproteobacteria, sont liés à 

Agrobacterium sp. (S20 SAB -31 6) et Caulobacter sp. (O19 DO -21 20 et O19 M1 -12 4), déjà 

observés dans des environnements radioactifs et capables de tolérer de fortes concentrations 

d’uranium (Brzoska et Bollman, 2016 ; Morrison et al., 2021 ; Tyupa et al., 2015). Des souches 

apparentées à Caulobacter sp. (Caulobacter crescentus et Caulobacter sp. strain OR37) ont 

démontré un fort potentiel pour être utilisées dans des applications de bioremédiation, en raison 

de leur capacité à minéraliser l’uranium (VI) dans des conditions aérobies, grâce à leur activité 

phosphatase (Morrison et al, 2021 ; Yung et al., 2014 ; Yung et Jiao, 2014).   

 La classe des Betaproteobacteria est représentée par des souches bactériennes associées 

à Acidovorax sp. (O19 MA ND3 9), Acidovorax facilis (S20 SAB -31 11) et Duganella sp. (O19 

DO -12 1). Acidovorax facilis, distribuée de manière ubiquitaire dans la nature, y compris dans 

des sites contaminés en uranium, a démontré dans des études antérieures, une capacité à 

interagir avec l’uranium par biosorption et bioaccumulation (Gerber et al., 2016 ; Krawczyk-

Bärsch et al., 2018). L’uranium était principalement lié aux groupes phosphates des 

lipopolysaccharides de la membrane externe de cette bactérie (Krawczyk-Bärsch et al., 2018). 

En outre, la souche O19 DO -12 1 a été sélectionnée car le plus proche parent de cette souche, 

affiliée à Duganella sp. A1-587, a été isolé à partir d’échantillons provenant d’environnement 

contaminé en uranium de la mine d’Urgeirica (Portugal) (KF441573.1).  

Enfin, les souches sélectionnées, appartenant à la classe des Gammaproteobacteria, sont 

majoritairement associées au genre Pseudomonas : Pseudomonas frederiksbergensis (O19 M1 

-22 13 et A17 N3 -12 4), Pseudomonas jessenii (O19 M1 -1 3 8 et A17 N3 ND1 16), 

Pseudomonas sp. (O19 DO -12 16 et A17 51 -24), Pseudomonas veronii (A17 N1 ND1 1) et 

Uncultured bacterium (O19 MA ND1 11) dont le parent le plus proche appartient également 

au genre Pseudomonas (Tableau 14). Pseudomonas sp. sont communs dans des environnements 

contaminés en métaux/radionucléides (Akob et al., 2008 ; Chapon et al., 2012 ; Islam et Sar, 

2011). Enfin, des espèces résistantes aux métaux/radionucléides et qui ont la capacité 

d’interagir avec ceux-ci ont également été décrites (Kazy et al., 2008 ; Merroun et Selenska-

Pobell, 2008 ; Ruggiero et al., 2005. Par exemple, Pseudomonas stutzeri a été décrite pour sa 

capacité à réduire U(VI) (Chabala et al., 2010), alors que Pseudomonas aeruginosa possède la 

capacité d’accumuler (Choudhary et Sar, 2011a), biominéraliser (Choudhary et Sar, 2011b) et 

biosorber (Hu et al., 1996) l’uranium. De plus, Pseudomonas fluorescens a été caractérisée pour 

son application potentielle dans la bioremédiation des métaux (Ni, Co, Cu et Cd) (Choudhary 

et Sar, 2009).  
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De plus, parmi les Gammaproteobacteria, des souches bactériennes appartenant à 

Serratia fonticola (A17 12 -22), Shewanella putrefaciens (O19 M1 -11 10), Shewanella sp. 

(O19 B2 ND2 6 et O19 GR ND1 2), Stenotrophomonas sp. (A17 33 -25 et O19 GR ND2 2), 

Aeromonas salmonicida (S20 SAB -1 1 3) et Acinetobacter lwoffii (S20 SAO ND2 3) ont été 

sélectionnées (Tableau 14). Des bactéries appartenant à ces différentes espèces ont déjà été 

étudiées pour leurs interactions avec l’uranium : 

- Plusieurs souches apparentées à Serratia sp. ont démontré une résistance accrue aux 

métaux et radioéléments, tels que l’uranium, le cuivre, le cadmium, le zinc et le plomb 

(Kumar et al., 2011 ; Sarma et al., 2013). De plus ces souches pouvaient interagir avec 

l’uranium (VI) et l’éliminer efficacement en solution. En particulier Serratia sp. strain 

OT II 7 (isolée du gisement d’uranium de Domiasiat (Inde)) (Chandwadkar et al., 2018 ) 

et Serratia sp. (isolée du site nucléaire de Sellafield (Royaume Uni)) (Newsome et al., 

2015) ont été étudiées pour leur capacité à biominéraliser l’uranium en présence d’une 

source de phosphate dans le milieu (β-glycérophosphate). Cette précipitation est 

possible grâce à des enzymes phosphatases permettant la libération de phosphates, à 

partir de l’hydrolyse du substrat organophosphoré, qui vont se complexer avec 

l’uranium et former des cristaux de phosphate d’uranium insolubles (Chandwadkar et 

al., 2018 ; Newsome et al., 2015). 

 

- Shewanella oneidensis strain MR-1 a été étudiée et caractérisée pour sa capacité à 

adsorber l’uranium (VI), puis à le réduire sous forme (IV) (Sheng et Fein, 2014). La 

Figure 56 ci-dessous, proposée par les auteurs, décrit le mécanisme d’interaction entre 

l’uranium et la souche S.oneidensis. Pour cette souche, la spéciation et la concentration 

de l'U(VI) adsorbé sur l'enveloppe cellulaire bactérienne contrôlaient la cinétique de 

bioréduction de l'U(VI).   

 

Figure 56: Mécanisme d'interaction entre l'uranium et la souche Shewanella oneidensis strain MR-1(Shen et Fein, 2014) 
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Par ailleurs, des souches bactériennes, associées à Shewanella putrefaciens, ont déjà 

démontré leur capacité à réduire l’uranium et le technétium de leurs formes solubles en 

une forme insoluble qui va précipiter dans l’environnement. (Belli et al., 2015 ; 

Fredrickson et al., 2002 ; Lovley et al., 1991 ; Wildung et al., 2000). 

 

- La souche Stenotrophomonas strain BR8, isolée dans des eaux porales de résidus 

miniers d’uranium, biominéralise l’uranium, grâce à une activité phosphatase élevée qui 

a permis la libération d’orthophosphate en présence de glycérol-2-phosphate (Sànchez-

Castro et al., 2020). Les ions uranyles mobiles se sont complexés aux orthophosphates 

pour former un complexe insoluble (proche de la méta-autunite), qui bioprécipite à la 

surface des cellules dans l’espace extracellulaire (Sànchez-Castro et al., 2020).  

 

- Aeromonas sp. est responsable de l’hydrolyse du glycérol-3-phosphate dans une eau 

souterraine artificielle contenant de fortes concentrations en uranium. Cette libération 

de phosphate a permis l’élimination de U(VI) par précipitation de minéraux de 

phosphate de calcium séquestrant l’uranium (VI) (Shelobolina et al., 2009).  

 

- Au même degré, la souche Acinetobacter sp. YU-SS-SB-29, isolée d'un site à haut niveau 

de rayonnement naturel, a solubilisé des orthophosphates (à partir du phospate 

tricalcique) se complexant avec l’uranium (VI) qui va précipiter sous forme de minéral 

de phosphate d’uranyle (Sowmya et al., 2014). 

 

 

IV- Résistance des souches bactériennes à l’uranium 

 

1) Solubilité de l’uranium dans le milieu de culture utilisé pour ces expériences 

Dans le cadre des expériences d’interaction entre bactéries et uranium, le choix du milieu 

de culture est une étape importante. En effet, il faut à la fois trouver un milieu de culture où 

l’uranium est soluble et qui permette la croissance des bactéries étudiées. Généralement, les 

milieux de culture sont composés d’éléments minéraux (principalement des sels) et organiques 
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(sucre, acide aminés) essentiels pour la croissance des bactéries. L’ion uranyle étant une 

molécule très réactive, de nombreux complexes peuvent se former entre les éléments du milieu 

de culture et l’uranium, entrainant une précipitation abiotique de ce dernier. De plus, des 

solutions tampons sont souvent ajoutées aux milieux de culture pour fixer le pH de celui-ci. 

L’ajout d’uranium dans une solution tamponnée peut également conduire à la précipitation de 

celui-ci en fonction du pH du milieu de culture. Il est donc judicieux de sélectionner un milieu 

de culture où l’uranium reste soluble pendant toute la durée d’exposition des bactéries à 

l’uranium. Après avoir testée la solubilité de l’uranium dans plusieurs milieux de culture, le 

milieu « Freshwater Minimal Medium » (FMM) a été sélectionné (composition en Annexe 1). 

Ce milieu minimal a été utilisé par Newsome et al., 2015 pour étudier la biominéralisation et la 

bioréduction de l’uranium par une souche bactérienne (Serratia). Les auteurs avaient utilisé 

deux sources de phosphate différentes, le β-glycérophosphate et le sodium trimetaphosphate, 

permettant de limiter la précipitation abiotique de l’uranium due à l’hydrolyse abiotique de la 

source de phosphate dans le milieu. Dans le cadre de nos expériences, la solubilité de l’uranium 

a été testée dans le milieu FMM pour ces deux sources de phosphate.  

Pour tester la résistance des souches bactériennes étudiées à l’uranium, leur croissance en 

présence de 100µM d’uranium a été suivie sur 3 jours à pH 7. Cette concentration en uranium 

a été choisie en raison d’autres études montrant que cette concentration d’uranium avait un effet 

sur la croissance bactérienne sans l’inhiber complètement (Khemiri et al., 2014 ; Pinel-Cabello 

et al., 2021 ; Rogiers et al., 2022 ; Suzuki et Banfield, 2004 ; Theodorakopoulos et al., 2015). 

De ce fait, la concentration en uranium dans le milieu FMM contenant 100µM de nitrate 

d’uranyle à pH 7 a été mesurée après 4 jours par mesure spectrophotométrique utilisant la 

méthode colorimétrique « Bromo-Padap » (Johnson et Florence, 1971). Les mesures de 

concentrations d’uranium dans le milieu FMM après 4 jours sont données dans le Tableau 15 

ci-dessous : 

Tableau 15 : Concentrations d'uranium mesurées après 4 jours dans les milieux FMM + β-glycérophosphate et FMM + sodium 

trimetaphosphate contenant 100, 500 ou 1000µM de nitrate d’uranyle  

Solution 
Concentration uranium 

mesurée (µM) à 4 jours 

FMM + β-glycérophosphate + 

100µM U à pH 7 
94,1 ± 10,0 

FMM + sodium trimetaphosphate + 

100µM U à pH 7 
113 ± 0,4 
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Le milieu FMM, pour les deux sources de phosphate utilisées, n’a montré aucune 

précipitation d’uranium au bout de 4 jours. De plus les concentrations mesurées sur 4 jours dans 

les deux milieux sont très proches de la concentration théorique initialement introduite. Ces 

résultats démontrent par conséquent que l’uranium reste soluble dans le milieu de culture FMM, 

pour les deux sources de phosphate, à pH 7 sur une durée de 4jours.  

 

2) Sélection des souches mises en présence d’uranium 

Afin de tester la résistance des souches bactériennes à l’uranium, les 40 souches 

présélectionnées ont été au préalable mises en culture dans le milieu de culture « Freshwater 

Minimal Medium » (FMM) sans uranium afin de sélectionner les souches capables de croître 

dans ce milieu de culture. La croissance des souches a été testée avec les deux sources de 

phosphate différentes, dont un organophosphate avec du β-glycérophosphate (FMM 1), et un 

métaphosphate avec du Trimetaphosphate (FMM 2). Les souches bactériennes ont été mises en 

culture à 30°C entre 48 et 72h sous agitation. La croissance des bactéries a été suivie par mesure 

de la densité optique (DO) à 600nm toutes les heures. Chaque condition a été réalisée en 

triplicata. Le Tableau 16 ci-dessous récapitule la croissance observée de chaque souche dans 

les 2 milieux de culture selon un code couleur : Vert = croissance ; Jaune = faible croissance ; 

Rouge = pas de croissance.  

Pour 16 souches bactériennes, aucune croissance a été observée après 72 heures de 

culture. De plus, pour 7 souches bactériennes, la croissance était très faible dans les 2 milieux 

de culture testés. Au total, seules 17 souches bactériennes ont montré une croissance dans le 

milieu de culture FMM après 72h d’incubation. Ces souches ont été sélectionnées pour tester 

leur résistance et leur croissance en présence d’uranium.  
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Tableau 16: Croissance des souches bactériennes préselectionnées dans les milieux FMM + β-glycérophosphate et FMM + 

Trimetaphosphate. Vert = Croissance, Jaune = Faible croissance, Rouge = pas de croissance 
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3) Croissance des souches bactériennes en présence d’uranium 

Afin d’observer la capacité de ces souches bactériennes à croître en présence d’uranium et 

à le tolérer, les 17 souches bactériennes ont été mises en culture dans les deux milieux FMM 

(FMM 1 et FMM 2), en présence de 100 µM de nitrate d’uranyle pendant 70 heures à 30°C à 

une DO initiale de 0,02. L’objectif principal de cette expérience est de sélectionner des souches 

bactériennes qui ont le potentiel de se développer en présence d’uranium et d’interagir avec 

celui-ci afin de déterminer quelles sont les mécanismes d’interactions entre ces bactéries et 

l’uranium. Trois critères ont été pris en compte pour sélectionner les souches bactériennes : 

- Est-ce que la présence d’uranium affecte la croissance de la souche bactérienne ? 

- Quelle souche bactérienne croît le plus rapidement en présence d’uranium ? 

- Quelle souche élimine le plus d’uranium dans la phase soluble ? 

Pour répondre au 1er critère, pour déterminer si la présence d’uranium a impacté la 

croissance d’une souche bactérienne, des tests de comparaison des moyennes (t-test) des taux 

de croissance (r) en absence et présence d’uranium ont été réalisés  

Ensuite pour répondre au 2ème critère, le taux de croissance (r) en présence d’uranium pour 

chaque souche bactérienne a été calculé à partir des courbes de croissance obtenues à l’aide du 

package Growthcurver du logiciel R studio. Les taux de croissance moyens obtenus dans les 

deux milieux pour chaque souche sont présentés sur la Figure 57 ci-dessous.  

Enfin, afin d’observer quelles souches bactériennes éliminent le plus d’uranium dans la 

phase soluble, la concentration en uranium dans le milieu de culture a été mesurée après 30 

jours de mise en contact entre l’uranium et les cellules bactériennes. Le pourcentage 

d’élimination d’uranium a été déterminé par rapport au contrôle pour chacune des souches 

étudiées (Figure 58).  
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Figure 57 : Taux de croissance des différentes souches étudiées dans chaque milieu de culture (FMM + β-glycerophosphate 

et (FMM +trimetaphosphate) en présence de 100µM de nitrate d'uranyle après 70 heures d'incubation à 30°C 

 

 

Figure 58: Pourcentage d'élimination de l'uranium dans les milieux de culture (FMM + β-glycerophosphate et FMM 

+trimetaphosphate) par les différentes souches bactériennes après 30 jours de culture dans les 2 milieux 
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Les résultats obtenus pour répondre à ces trois critères sont résumés dans le Tableau 17 

(souches isolées à partir du site de Rophin) et le Tableau 18 (souches isolées à partir des sources 

minérales) ci-dessous. Tout d’abord, les différences significatives obtenues par comparaison 

des moyennes du taux de croissance en présence ou absence d’uranium (t-test) sont indiquées 

par un * si p < 0,05, ** si p < 0,005 et *** si p < 0.0005. Ensuite, la capacité d’une souche 

bactérienne à croître rapidement en présence d’uranium, par rapport aux autres souches 

étudiées, a été défini comme suit : + = de la valeur minimale de r au 1er quartile ; ++ = du 1er 

quartile à la médiane ; +++ = de la médiane au 3ème quartile ; ++++ = du 3ème quartile à la valeur 

maximale de r. Enfin, le potentiel d’élimination d’une souche bactérienne a été défini comme 

suit : + = élimination entre 0 et 25% ; ++ = élimination entre 25 et 50% ; +++ = élimination 

entre 50 et 75% ; et ++++ = élimination entre 75 et 100%. Ces tableaux récapitulatifs 

permettront de mieux discerner quelles souches sélectionner pour les études d’interaction 

bactéries – uranium selon les critères définis.  

 

Tableau 17: Tableau récapitulatif résumant les résultats obtenus pour les souches isolées du site de Rophin 

Souches 

Différence taux 

de croissance 

avec et sans U 

Taux de 

croissance avec 

U 

Elimination U 

 

FMM 1 FMM 2 FMM 1 FMM 2 FMM 1 FMM 2 

A17 12 -22  

(Serratia fonticola) *** *** +++ +++ +++ +++ 

A17 51 -24  

(Pseudomonas sp. F17) 
** ** +++ +++ +++ +++ 

A17 N3 -1 2 4  

(Pseudomonas 

frederiksbergensis strain 

BGN3_6_6) 

ns ns ++ +++ +++ ++ 

A17 N3 ND1 16  

(Pseudomonas jessenii 

strain AP3_16) 

ns ns ++ +++ ++++ ++++ 

A17 N5 -1 2 5 

 (Arthrobacter sp. NW-

2013-Rh11) 

ns ns + ++ ++++ ++++ 
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Tableau 18: Tableau récapitulatif résumant les résultats obtenus pour les souches isolées des sources minérales 

naturellement radioactives 

Souches 

Différence taux 

de croissance 

avec et sans U 

Taux de 

croissance avec 

U 

Elimination U 

 

FMM 1 FMM 2 FMM 1 FMM 2 FMM 1 FMM 2 

O19 B2 ND2 6  

(Shewanella sp. Iso-W8) 
ns ns ++++ ++++ + + 

O19 B2 ND3 8  

(Arthrobacter sp. strain 810) 
ns ns ++++ ++++ + ++ 

O19 DO -1 2 16  

(Pseudomonas sp ADAK22) 
ns *** + ++ ++++ ++++ 

O19 GR ND1 2  

(Shewanella sp. strain A16OP11) 
ns ns ++++ ++++ + ++ 

O19 M1 -1 1 10  

(Shewanella putrefaciens strain 

FDAARGOS_681) 

* ** + + + + 

O19 M1 -1 2 11  

(Microbacterium natoriense 

strain MLS-3-2) 

ns / + / + / 

O19 M1 -2 2 13  

(Pseudomonas frederiksbergensis 

DAC17225014) 

ns ns ++ ++ ++ ++++ 

O19 MA ND1 11  

(Uncultured bacterium clone 

26B1-F12) 

ns ns + ++ + ++ 

O19 MA ND3 9  

(Acidovorax sp. 1608163) 
ns ns + ++ + ++ 

S20 SAB -1 1 3  

(Aeromonas salmonicida strain 

A1) 

ns ns ++++ ++++ +++ ++++ 

S20 SAB -3 1 11  

(Acidovorax facilis strain 

CTM252) 

ns ns +++ +++ + + 

S20 SAO ND2 3  

(Acinetobacter lwoffii strain k9) 
/ ns / + / ++ 
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Parmi les souches isolées à partir des échantillons des sources minérales radioactives 

(Tableau 18) et du ruisseau à l’aval de l’ancien site minier de Rophin (Tableau 17), 8 souches 

bactériennes (O19 M1 -1 1 10 (Shewanella putrefaciens strain FDAARGOS_681), O19 M1 -1 

2 11 (Microbacterium natoriense strain MLS-3-2), S20 SAB -3 1 11 (Acidovorax facilis strain 

CTM252), S20 SAO ND2 3 (Acinetobacter lwoffii strain k9), O19 MA ND1 11 (Uncultured 

bacterium clone 26B1-F12), O19 MA ND3 9 (Acidovorax sp. 1608163), O19 B2 ND2 6 

(Shewanella sp. Iso-W8) et A17 N5 -1 2 5 (Arthrobacter sp. NW-2013-Rh11)) ont montré une 

croissance lente en présence d’uranium et/ou une faible élimination de l’uranium dans le milieu 

de culture. La faible croissance bactérienne observée pour ces souches peut être induite par la 

toxicité de l’uranium, dont plusieurs effets sur les cellules bactériennes sont avérés tels que 

l'inhibition de l'activité microbienne, la perte de viabilité cellulaire, l’inhibition 

transcriptionnelle et translationnelle, l’arrêt de la croissance, la suspension de la réplication de 

l'ADN et des dommages oxydatifs (Kolhe et al., 2018 ; Shuryak et al., 2019). La faible 

croissance observée pour ces souches concorde généralement avec une faible élimination de 

l’uranium signifiant que ces souches n’interagissent pas ou peu avec l’uranium et ne permettent 

pas une immobilisation et une diminution de la biodisponibilité de celui-ci dans le milieu. Il est 

également important de considérer qu’une faible quantité de nutriments dans le milieu peut 

entrainer une faible croissance bactérienne. Par conséquent, ces souches bactériennes ne seront 

pas étudiées par la suite pour explorer les mécanismes mis en place par les bactéries pour 

interagir avec l’uranium. 

D’autre part, 9 souches bactériennes, dont 5 souches isolées à partir d’échantillons des 

sources minérales (Tableau 18) et 4 souches isolées à partir d’échantillons du site de Rophin 

(Tableau 17), ont montré un fort potentiel pour croître en présence d’uranium et/ou interagir 

avec celui-ci, permettant son élimination dans le milieu de culture. En particulier, les souches 

O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11), S20 SAB -1 1 3 (Aeromonas salmonicida 

strain A1), A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) et A17 51 -24 (Pseudomonas sp. 

F17) ont montré une croissance rapide dans les deux milieux de culture en présence d’uranium. 

De plus, les souches O19 DO -1 2 16 (Pseudomonas sp ADAK22) et A17 N3 ND1 16 

(Pseudomonas jessenii strain AP3_16) ont une croissance plus rapide dans le milieu FMM 2 

que FMM 1 en présence d’uranium. D’autre part, ces 6 souches ont montré une très forte 

élimination de l’uranium comparées aux autres souches. En s’appuyant sur ces résultats, ces 6 

souches bactériennes ont été sélectionnées pour étudier leur capacité à interagir et éliminer 

l’uranium du milieu de culture. Parmi ces 6 souches, 3 souches bactériennes proviennent des 
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sources minérales naturellement radioactives que sont O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain 

A16OP11), O19 DO -1 2 16 (Pseudomonas sp ADAK22) et S20 SAB -1 1 3 (Aeromonas 

salmonicida strain A1). Les trois autres souches, provenant du ruisseau situé à l’aval de l’ancien 

site minier de Rophin, sont A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2), A17 51 -24 

(Pseudomonas sp. F17) et A17 N3 ND1 16 (Pseudomonas jessenii strain AP3_16).  

 

V- Caractérisation des mécanismes d’interaction entre les bactéries et 

l’uranium 

Le deuxième objectif de cette étude est de comprendre quels mécanismes d’interaction 

mettent en place les bactéries avec l’uranium, leur permettant de se développer en présence de 

ce radioélément toxique (Simonoff et al., 2007 ; Merroun and Selenska-Pobell, 2008 ; Acharya, 

2015 ; Kolhe et al., 2018). Comme décrit dans le chapitre 1, quatre mécanismes d’interaction 

sont connus entre les bactéries et l’uranium : la biosorption, la bioaccumulation, la 

biominéralisation et la bioréduction. L’objectif des expériences décrites dans cette partie est de 

discriminer parmi ces différents mécanismes, quels sont ceux mis en place par ces 6 souches 

bactériennes leur permettant d’éliminer l’uranium du milieu de culture. Le mécanisme de 

bioréduction a pu être éliminé car il est principalement observé chez les bactéries anaérobies 

qui se développent en utilisant l’uranium comme accepteur d’électrons (Kolhe et al., 2018 ; 

Lopez-Fernandez et al., 2021 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008 ; Shukla et al., 2017).  

1) Exposition des bactéries à l’uranium dans une solution NaCl 

La seconde expérience réalisée consistait à mettre en contact les 6 souches étudiées avec 

100µM de nitrate d’uranyle dans une solution sans nutriment afin d’éviter toute interaction 

entre l’uranium et le milieu de culture. En effet, la présence de carbonate dans le milieu FMM 

pourrait entrainer la formation de complexes de carbonate d’uranyle qui pourrait modifier les 

interactions avec les bactéries. Par conséquent, le milieu FMM n’a pas été utilisé dans le cadre 

de ces expériences. L’objectif de cette expérience est d’exposer les bactéries à l’uranium sous 

sa forme la plus soluble et la plus mobile (UO2
2+) (Markich, 2002). Pour cela, le pH du milieu 

de culture doit être judicieusement sélectionné afin que l’uranium soit sous forme U(VI) 

(UO2
2+). La Figure 59 présente la spéciation théorique de l’uranium en fonction du pH dans la 

solution NaCl (0,9%) en présence d’une concentration de nitrate d’uranyle de 100µM (réalisée 

sur Visual MINTEQ 3.1).  
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Figure 59: Spéciation théorique de l'uranium à 100µM dans une solution de NaCl (0,9%) en fonction du pH (Modélisation 

Visual MINTEQ 3.1) 

 

D’après la modélisation Visual MINTEQ (3.1), dans cette solution de NaCl (0,9%) et à cette 

concentration d’uranium (100µM), l’uranium est principalement sous forme UO2
2+ pour un pH 

inférieur à 4,5. Au-dessus de pH 5, l’uranium est principalement sous forme hydroxylée, 

principalement sous forme (UO2)3(OH)5
+. En effet, les formes hydroxylées sont les formes 

majoritaires entre pH 5 et 7 en absence de ligands comme les carbonates, sulfates et phosphates 

(Gadd et Fomina, 2011). Afin que les bactéries soient exposées à UO2
2+, qui est la forme la plus 

soluble, mobile et donc toxique de l’uranium en solution (Husson et al., 2019 ; Kalin et al., 

2005 ; Markich, 2002), le pH de la solution de NaCl (0,9%) a été fixé à 4 lors de cette 

expérience. 

Ces résultats théoriques obtenus par Visual MINTEQ ont été confirmés par mesure de la 

concentration en uranium dans une solution de NaCl (0,9%) contenant 100µM de nitrate 

d’uranyle à pH 4 (à t1h et t24h). Avant chaque mesure, les solutions ont été centrifugées et la 

concentration en uranium a été mesurée dans le surnageant par spectrophotométrie. Les 

résultats sont donnés dans le Tableau 19 ci-dessous : 
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Tableau 19 : Mesure de la concentration en uranium (µM) par spectrophotométrie à t1h et t24h d'une solution de NaCl (0,9%) 

contenant 100µM de nitrate d'uranyle à pH 4 

Solution 
Concentration uranium 

surnageant (µM) à t1h 

Concentration uranium 

surnageant (µM) à t24h 

Solution NaCl (0,9%) 

+ 100µM U à pH 4 
99,9 ± 2,3 94,4 ± 2,1 

Solution NaCl (0,9%) 

à pH 4 
0 0,1 ± 0,1 

  

Les concentrations en uranium mesurées à t1h et t24h sont très proches de la concentration 

théorique initialement introduite dans la solution de NaCl (0,9%). Ces résultats démontrent par 

conséquent que l’uranium reste soluble dans une solution de NaCl (0,9%) à pH 4 sur une durée 

de 24 heures. 

Par la suite, les 6 souches bactériennes sélectionnées précédemment ont été exposées à une 

concentration de 100µM de nitrate d’uranyle dans la solution de NaCl (0,9%) à pH 4 pendant 

24 heures. Les cellules bactériennes ont été initialement inoculées pour une densité optique 

(DO) finale de 0,4 dans la solution. Des flacons avec des cellules bactériennes tuées par 

autoclavage (121°C pendant 20 minutes), et sans bactéries ont été testés comme témoins. Toutes 

les conditions ont été réalisées en triplicata. L’incubation des échantillons a été réalisée à 30°C 

pendant 24 heures. Les concentrations en uranium et en PO4
3- ont été mesurées dans le 

surnageant (après centrifugation) à différents temps (t1h, t3h, t5h, t7h, t9h et t24h) par 

spectrophotométrie. Pour l’uranium, les résultats sont donnés en pourcentage d’élimination 

d’uranium par rapport au témoin sans bactéries (Figure 60). 
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Figure 60 : Pourcentage d'élimination d'uranium (%) par rapport au contrôle : a) des 3 souches isolées des sources minérales 

(+ témoins cellules tuées); b) des 3 souches isolées du site de Rophin (+ témoins cellules tuées), dans une solution de NaCl 

(0,9%) avec 100 µM de nitrate d'uranyle à pH 4 sur 24 heures 
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Sur cette Figure 60, les trois souches isolées des sources minérales naturellement 

radioactives (Figure 60.a), ainsi que les trois souches bactériennes isolées du site de Rophin 

(Figure 60.b) ont montré une forte élimination de l’uranium dans le milieu au bout de 24h. Une 

première hypothèse serait que cette élimination de l’uranium soit dû à une libération de 

phosphates par les souches bactériennes, qui par complexation avec l’uranium, permettrait sa 

précipitation dans le milieu de culture. En effet, bien qu’aucune source de phosphate extérieur 

n’ait été ajoutée à la solution, certaines bactéries ont déjà démontré la capacité de bioprécipiter 

l’uranium à pH 4,5 par l’intermédiaire de phosphatases acides en l’absence de substrats 

phosphatés organiques (Merroun et al., 2011 ; Panak et al., 2002 ; Reitz et al., 2014). Les 

auteurs avaient déterminé qu’en l’absence d’une source de phosphate organique, la seule 

origine possible de substrats organiques contenant des phosphates était les composés 

cellulaires, tels que les acides nucléiques, libérés par les cellules mortes et endommagées 

(Merroun et al., 2011 ; Reitz et al., 2014). Une autre étude avait également observé une 

précipitation de l’uranium due à une libération de phosphates dissous dans le milieu provenant 

de la lyse de cellules (composées de polymères et acides nucléiques riche en phosphate) induite 

par la chaleur pendant l’autoclavage (Sivaswamy et al., 2011). Cependant, pour l’expérience 

réalisée dans le cadre de cette thèse, les concentrations en phosphate mesurées au fil de temps 

pour chaque condition étaient inférieures aux limites de détection de la méthode 

spectrophotométrique utilisée (<10µM). Ces résultats signifient qu’aucune libération 

significative de phosphates n’a eu lieu au cours de ces expériences, que ce soit par les cellules 

vivantes ou par les cellules mortes. L’élimination de l’uranium observée pour chaque souche 

étudiée ne serait donc pas liée à une libération de phosphate dans le milieu par ces cellules 

bactériennes.  

La souche O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) et la souche O19 DO -1 2 16 

(Pseudomonas sp ADAK22) ont éliminé 79% et 71% d’uranium dans le milieu après 24 heures. 

Ces deux souches éliminent l’uranium très rapidement, atteignant l’élimination maximale 

d’uranium en quasiment 1 heure (77% et 63% d’élimination d’uranium à t1h respectivement). 

De plus, la biomasse morte de ces deux souches a également montré un fort pourcentage 

d’élimination. Pour la souche O19 DO -1 2 16, la biomasse morte a montré une élimination 

similaire à celui observé avec les cellules vivantes de cette souche, alors que la biomasse morte 

de O19 GR ND1 2 a montré une meilleure efficacité d’élimination que les cellules vivantes. 

Ceci indique que l’élimination de l’uranium par ces deux souches est indépendante du 

métabolisme de celles-ci. L’élimination de l’uranium observée dans le milieu pour ces deux 
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souches bactériennes est probablement due à un phénomène de biosorption de l’uranium à la 

surface des cellules bactériennes. En effet, la biosorption, définie comme la séquestration des 

ions métalliques chargées positivement par les membranes cellulaires chargées négativement 

et les polysaccharides sécrétés sur les surfaces extérieures des bactéries (Prakash et al., 2013), 

est un phénomène souvent rapide et indépendant des processus métaboliques des bactéries 

(Gadd, 2009 ; Kolhe et al., 2018 ; Lopez-Fernandez et al., 2021 ; Merroun et Selenska-Pobell, 

2008 ; Shukla et al., 2017).  

D’autre part, les souches S20 SAB -1 1 3 (Aeromonas salmonicida strain A1) (69%), A17 

N3 ND1 16 (Pseudomonas jessenii strain AP3_16) (70%), A17 12 -22 (Serratia fonticola strain 

N36-2-3-2) (66%) et A17 51 -24 (Pseudomonas sp. F17) (64%) ont également montré une forte 

élimination de l’uranium dans le milieu après 24 heures. Une élimination rapide de l’uranium 

après 1 heure est également observée pour ces quatre souches. Cependant, contrairement à ce 

qui a été observé pour les souches O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) et O19 

DO -1 2 16 (Pseudomonas sp ADAK22), le pourcentage d’élimination augmente à chaque 

mesure, jusqu’à atteindre le maximum d’élimination au bout de 24 heure. En outre, pour les 

souches S20 SAB -1 1 3 (Aeromonas salmonicida strain A1), A17 N3 ND1 16 (Pseudomonas 

jessenii strain AP3_16), A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) et A17 51 -24 

(Pseudomonas sp. F17), la biomasse morte a montré une élimination plus faible de l’uranium 

que les cellules vivantes après 24 heures, avec respectivement 56%, 40%, 50%, et 45%. De 

plus, pour la biomasse morte, le maximum d’élimination est atteint en 1 heure d’exposition 

contrairement à ce qui a été observée pour les cellules vivantes. Ceci indique que pour ces 

quatre souches (S20 SAB -1 1 3, A17 N3 ND1 16, A17 12 -22 et A17 51 -24), un mécanisme 

actif des cellules serait responsable de l’augmentation de l’élimination de l’uranium dans le 

milieu. L’hypothèse émise pour ces souches serait que les cellules de ces souches interagissent 

avec l’uranium par des processus passifs et actifs. Tout d’abord, l’élimination rapide de 

l’uranium observée dans le milieu serait dû à des phénomènes de biosorption de l’uranium à la 

surface des cellules. Par la suite, ces souches mettraient en œuvre des mécanismes actifs tels 

que la bioaccumulation qui permettent à l’uranium de pénétrer à l’intérieur des cellules par voie 

active et entrainent également son élimination de la solution de NaCl (0,9%). Bien que la 

combinaison de différents mécanismes d’interaction avec l’uranium semble raisonnable dans 

un consortium bactérien, des études ont également démontré cette capacité pour des souches 

microbiennes individuelles (Sànchez-Castro et al., 2020 ; Song et al., 2019). 
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Afin de vérifier ces hypothèses, les souches O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain 

A16OP11) et A17 12 -22  (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) ont été observées par 

microscopie électronique à transmission (TEM) dans des conditions identiques pour déterminer 

si l’uranium est situé à la surface et/ou à l’intérieur des cellules. L’apparence des cellules 

bactériennes non exposées et exposées à 100µM de nitrate d’uranyle dans la solution de NaCl 

(0,9%) est présentée sur la Figure 61 (O19 GR ND1 2 - Shewanella sp. strain A16OP11)  et la 

Figure 62 (A17 12 -22  - Serratia fonticola strain N36-2-3-2).  

 

Figure 61: Analyse par microscopie à transmission des cellules de O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) en 

présence de 100µM de nitrate d'uranyle dans une solution de NaCl (0,9%) à pH 4. Images de (A) Cellules témoin non exposées 

à l’uranium observées par traitement conventionnel ; (B) Cellules témoin non exposées à l’uranium observées par coloration 

négative ; (C) Cellules exposées à l’uranium observées par traitement conventionnel ; (D) Cellules exposées à l’uranium 

observées par coloration négative 
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Figure 62 : Analyse par microscopie à transmission des cellules de A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) en présence 

de 100µM de nitrate d'uranyle dans une solution de NaCl (0,9%) à pH 4. Images de (A) Cellules témoin non exposées à 

l’uranium observées par traitement conventionnel ; (B) Cellules témoin non exposées à l’uranium observées par coloration 

négative ; (C) Cellules exposées à l’uranium observées par traitement conventionnel ; (D) Cellules exposées à l’uranium 

observées par coloration négative 

Sur ces images, l’état des bactéries est identique en présence ou en absence d’uranium pour 

les deux souches observées. Ceci indique que les structures cellulaires ont été bien conservées 

lors de l’exposition à l’uranium. Cependant, bien que ces cellules aient entrainé une élimination 

de l’uranium dans la solution de NaCl (0,9%) aucun précipité d’uranium n’a été observé à la 

surface ou à l’intérieur des cellules. L’absence d’uranium a été confirmée par une observation 

en STEM/X-EDS des cellules bactériennes des deux souches étudiées. Une hypothèse serait 

que lors des différentes étapes de lavage réalisées au préalable des observations 

microscopiques, l’uranium aurait été éliminé. Une autre étude, ayant observé une adsorption de 

l’uranium à la surface des cellules de Paenibacillus sp. JG-TB8, n’a également pas pu détecter 

l’uranium par TEM-EDX (Reitz et al., 2014) supposant que la limite de détection de l’EDX ne 

permettait pas d’observer des petits précipités ou des complexes d’uranium formés au niveau 



191 

 

des groupes fonctionnels chargés négativement à la surface des cellules. Cette hypothèse 

pourrait être également avancée dans le cadre de notre expérience. 

Comme décrit ci-dessus, ces résultats démontrent que des mécanismes indépendants du 

métabolisme de ces souches, probablement basés sur la sorption de l’uranium à la surface des 

cellules bactériennes, sont très rapidement mis en place par celles-ci dans le cadre de cette 

expérience. D’autres études ont également décrit une immobilisation de l’uranium par 

adsorption rapide de celui-ci à la surface des cellules dus à des mécanismes passifs (Nakajima 

et Tsuruta., 2004 ; Pan et al., 2015 ; Panak et al., 2002 ; Xie et al., 2008 ; Zhang et al., 2018). 

Ces six souches étudiées sont toutes des bactéries Gram négatives, dont les lypopolysaccharides 

(LPS) et les composants de la paroi cellulaire jouent un rôle important dans la fixation de 

l’uranium sur la surface cellulaire (Kolhe et al., 2018 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008). Plus 

particulièrement, les phospholipides et les groupes phosphates des LPS sont fortement 

impliqués dans la fixation des ions métalliques chez les bactéries Gram négatives (Gadd, 2009 ; 

Kolhe et al., 2018 ; Panak et al., 2002). D’autres groupes fonctionnels bactériens situés à la 

surface des cellules bactérienne (par exemple carboxyle, hydroxyle, amino et phosphoryle) sont 

connus pour fournir des sites de liaison efficaces pour l’uranium (Francis et al., 2004 ; Haas et 

al., 2001 ; Lopez-Fernandez et al., 2021 ; Sànchez-Castro et al., 2020 ; Shukla et al., 2017 ; 

Merroun et Selenska-Pobell, 2008 ; Xie et al., 2008 ; Zhang et al., 2018). Néanmoins, dans le 

cadre de notre expérience, les analyses réalisées n’ont pas permis de déterminer les groupes 

fonctionnels impliqués dans l’adsorption de l’uranium. Afin de déterminer ces groupes 

fonctionnels liant l’uranium à la surface de ces 6 souches étudiées, une analyse par 

spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier (FTIR) aurait pu être mis en place comme 

réalisée dans d’autres études (Choudhary et Sar, 2011 ; Goswami et al., 2017 ; Liu et al., 2019 : 

Zhang et al., 2018).  

Ces résultats sont observés dans des conditions expérimentales précises et favorable à la 

biosorption de l’uranium, c’est-à-dire à pH acide (4), dans une solution simple de NaCl (0,9%) 

permettant de limiter les interactions avec l’uranium, et à une concentration initiale de cellules 

bactériennes données (DO environ 0,4). En effet, l’adsorption de l’uranium sur la surface des 

cellules dépend de plusieurs paramètres, dont principalement le pH, l’état physiologique des 

cellules, et la présence d’éléments organiques ou inorganiques (Kolhe et al., 2018 ; Shukla et 

al., 2017 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008). Des modifications du pH de la solution peuvent 

influencer de manière significative la spéciation de l’uranium (Figure 59), mais également les 

propriétés électroniques de la surface cellulaire, affectant les liaisons entre l’uranium et la 
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surface cellulaire des bactéries (Kolhe et al., 2018 ; Zhang et al., 2018). Par exemple, Kelly et 

al., (2002) ont montré qu’à un pH très faible (1,67), UO2
2+ se lie uniquement aux groupes 

fonctionnels phosphoryles sur la paroi cellulaire de Bacillus subtilis, alors qu’à un pH plus élevé 

(3,22 et 4,8), UO2
2+ se lie préférentiellement aux groupes fonctionnels carboxyles. D’autre part, 

Sheng et Fein, (2013) ont également démontré que la teneur en U(VI) adsorbée par Shewanella 

oneidensis MR-1 était indépendante de la concentration en carbone inorganique dissous en 

dessous de pH 5 en raison de l’absence de complexes de carbonate d’uranyle. Au contraire, au-

dessus de pH 5, la teneur en U(VI) adsorbée diminuait avec l’augmentation des concentrations 

de carbone inorganique dissous due à la formation de carbonates d’uranyle-hydroxyde 

anioniques sur les surfaces bactériennes. Dans le cadre de notre expérience, les résultats 

d’élimination d’uranium observés pour les 6 souches étudiées ont été obtenus dans des 

conditions expérimentales précises et favorable à la biosorption de l’uranium. En effet, le choix 

d’un pH initial à 4 favorise l’adsorption de l’uranium à la surface des bactéries due à la présence 

majoritaire du cation uranyle (UO2
2+) (Sheng et Fein, 2013). De plus, les bactéries sont mises 

en contact avec l’uranium dans une solution de NaCl (0,9%) permettant de limiter les 

interactions entre des éléments du milieu avec l’uranium. Cependant, ces conditions 

expérimentales sont très différentes des conditions environnementales d’où ces souches ont été 

isolées, avec des valeurs de pH variant de 6 à 7. De ce fait, il serait intéressant d’étudier la 

capacité d’adsorption (isotherme d’adsorption) de l’uranium par ces souches sur une gamme de 

pH (par exemple de 3 à 9).  

De plus, un des principaux inconvénients de la biosorption est la saturation rapide des 

groupes fonctionnels anioniques de la paroi cellulaire par les cations métalliques, ainsi que la 

désorption compétitive due à la présence de cations autres que le cation souhaité, pour le site 

de fixation de la cellule (Jabbar et Wallner, 2015 ; Shukla et al., 2017). Par conséquent, malgré 

le potentiel de biosorption de l’uranium par les bactéries, cette méthode est peu utilisée dans un 

contexte de bioremédiation, particulièrement in situ, bien qu’elle puisse éventuellement être 

utilisée pour traiter de faibles concentrations d’uranium d’effluents contaminés dans le cadre 

d’un scénario de « pompage et traitement » (Newsome et al., 2014). Il parait donc intéressant 

d’étudier si ces souches bactériennes peuvent immobiliser l’uranium par d’autres mécanismes, 

dont la biominéralisation, technique qui a déjà démontré un fort potentiel pour la bioremédiation 

de l’uranium (Newsome et al., 2014 ; Song et Fein., 2014).  
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2) Exploration du potentiel de biominéralisation de l’uranium des souches O19 

GR ND1 2 (Shewanella sp.) et A17 12 -22 (Serratia fonticola)  

Il s’agit désormais d’observer si les souches Shewanella sp. strain A16OP11 et Serratia 

fonticola strain N36-2-3-2 sont capables d’immobiliser une plus forte concentration d’uranium 

par un mécanisme de biominéralisation de l’uranium à un pH proche des conditions 

environnementales. Comme décrit dans le chapitre 1, la biominéralisation désigne le processus 

enzymatique par lequel les bactéries vont libérer des ligands organiques, interagissant avec les 

ions uranyle en solution qui vont précipiter sous formes de minéraux insolubles (Kolhe et al., 

2018). Un mécanisme bien étudié de biominéralisation de l’uranium par des bactéries est basé 

sur l’activité enzymatique des phosphatases (Sànchez-Castro et al., 2020 ; Reitz et al., 2014). 

Ces enzymes, exprimées par de nombreuses bactéries, permettent la libération 

d’orthophosphates inorganiques à partir de composés phosphatés organiques (Newsome et al., 

2014 ; Reitz et al., 2014). L’orthophosphate libéré interagit avec l’uranium entrainant la 

précipitation de ce dernier sous forme de minéraux de phosphate d’uranyle (Kolhe et al., 2018 ; 

Reitz et al., 2014 ; Rogiers et al., 2022). L’objectif de cette expérience est d’explorer si les 

souches bactériennes O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) et A17 12 -22 (Serratia 

fonticola strain N36-2-3-2) sont capables de libérer des orthophosphates dans le milieu en 

présence d’une source de phosphate organique, et si ces orthophosphates se complexent avec 

l’uranium permettant sa précipitation dans le milieu.  

a) Conditions expérimentales 

Plusieurs sources de phosphates ont été utiliser pour étudier la biominéralisation de 

l’uranium par les phosphatases, telles que le β-glycérophosphate (appelé également glycérol-2-

phosphate) (Chandwadkar et al., 2018), le glycérol-3-phosphate (Powers et al., 2002), le phytate 

(Li et al., 2019) et le polyphosphate (Renninger et al., 2004). Cependant, l’uranium, qui se 

complexe facilement avec le phosphate (Gadd et Fomina, 2011), peut précipiter en raison de la 

libération abiotique d’orthophosphate dans le milieu (Newsome et al., 2015). Il est donc 

judicieux de choisir une source de phosphate limitant cette précipitation abiotique de l’uranium, 

afin d’observer l’effet des bactéries sur l’élimination de l’uranium dans le milieu. Une synthèse 

bibliographique a été conduite afin de sélectionner les conditions optimales pour observer une 

précipitation de l’uranium due à l’activité phosphatase des deux souches bactériennes étudiées. 

Les résultats de cette analyse sont résumés dans le Tableau 20 ci-dessous.  
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Tableau 20 : Synthèse bibliographique des conditions expérimentales d’études traitant de la biominéralisation de l’uranium par différentes souches bactériennes

Publications DO initiale Milieu (tampon) Source de phosphate pH Uranium Conditions expérimentales Contrôle 

Khare et al., 
2020 

2 Acetate 100mM 
β-glycerophosphate 

5mM 
5 

Nitrate uranyle 
1mM 30°C, condition statique : prélèvement 

aliquotes -> centrifugation 7800g pendant 3 
min et mesure U dans le surnageant par 

méthode Arsenazo III 

Biotique (cellules tuées 
par la chaleur) et 

abiotique (sans cellules) 

2 MOPS 20mM 
β-glycerophosphate 

5mM 
7 

Carbonate 
uranyle 1mM 

2 MOPS 20mM 
β-glycerophosphate 

5mM 
9 

Carbonate 
uranyle 1mM 

Chandwadkar 
et al., 2018 

2 Acetate 100mM 
β-glycerophosphate 

5mM 
5 

nitrate uranyle 
1mM 30°C, condition statique 120h : prélèvement 

aliquotes -> centrifugation 7800g pendant 3 
min et mesure U dans le surnageant par 

méthode Arsenazo III 

Biotique (cellules tuées 
par la chaleur) et 

abiotique (sans cellules) + 
addition d’inhibiteurs de 

phosphatases 

2 MOPS 20mM 
β-glycerophosphate 

5mM 
7 

Carbonate 
uranyle 1mM 

2 MOPS 20mM 
β-glycerophosphate 

5mM 
9 

Carbonate 
uranyle 1mM 

Sanchez et al., 
2020 

phase de 
croissance 

exponentielle 
(~ 0,5 DO) 

MOPS 20mM 
glycerol-2-phosphate 

5mM 

5 / 
6,3 
/ 8 

Nitrate uranyle 
(0,01; 0,1; 0,5; 

1 mM) 

28°C pour 48h sous agitation :  prélèvement 
aliquotes -> centrifugation 10000g pendant 
10 min : mesure U surnageant par ICP-MS 

Sans uranium / Cellules 
tuées / sans bactérie 

Macaskie et 
al., 2000 

phase de 
croissance 

exponentielle 
(~ 0.4 DO) 

Trisodium 
citrate/tampon 
acide citrique 

glycerol-2-phosphate 
5mM 

6,9 
Nitrate uranyle 

1mM 

Aliquotes (1,25ml) centrifugé (13700g, 5min 
22°C) et mesure U surnageant par Arsenazo 

III 
- 

Newsome et 
al., 2015 

cellules en 
phase 

stationnaire 
bicarbonate 

glycerol-2-phosphate 
10mM 

- U(VI) 1mM 
Mesure U surnageant par méthode Bromo-

Padap 
- 

Nilgiriwala et 
al., 2008 

1 
carbonate-

bicarbonate 
buffer 2mM 

β-glycerophosphate 
5mM 

9,2 
Carbonate 

uranyle (0,5 à 
5mM) 

30°C, condition statique, 5ml : Aliquotes 
à différents intervalles de temps: centrifugé 
10000g-10min et mesure U surnageant par 

Arsenazo III 

Biotique (cellules tuées 
par la chaleur) et 

abiotique (sans cellules) 

Kulkarni et al., 
2016 

1 MOPS 10mM 
β-glycerophosphate 

5mM 
7 

Nitrate uranyle 
1mM 

30°C, condition statique, aliquotes : 
centrifugés 12000g-10min et mesure U 

surnageant par Arsenazo III 

Utilisation cellules sans 
vecteur phosphatase 
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Cette analyse bibliographique a montré que de nombreuses études sur la biominéralisation 

de l’uranium par des bactéries, ont utilisé le β-glycérophosphate (glycérol-2-phosphate) à une 

concentration de 5mM comme source de phosphate. De plus, le tampon MOPS (20mM) est 

également souvent utilisé et semble peu interagir avec l’uranium. Pour vérifier la solubilité de 

l’uranium dans une solution de MOPS (20mM) et le β-glycérophosphate (5mM), la spéciation 

théorique de l’uranium a été modélisée pour une concentration initiale de nitrate d’uranyle de 

1mM entre pH 4 et 9 (Figure 63).  

 

Figure 63 : Spéciation théorique de l'uranium à 1mM dans une solution de MOPS (20mM) + β-glycérophosphate (5mM) en 

fonction du pH (Modélisation Visual MINTEQ 3.1) 

 

D’après la modélisation Visual MINTEQ (3.1), pour un pH inférieur à 4,5, la forme 

majoritaire de l’uranium est l’ion UO2
2+. Entre pH 5 et 9, l’uranium est principalement sous 

forme hydroxylée, avec la forme (UO2)3(OH)5
+ majoritaire entre pH 5 et 7, la forme 

(UO2)4(OH)7
+ majoritaire entre pH 7 et 8, et la forme (UO2)3(OH)7

- majoritaire à partir d’un pH 

de 8.5. Pour notre expérience, le pH de la solution de MOPS (20mM) + β-glycérophosphate 

(5mM) + nitrate d’uranyle (1mM) a été fixé à 7 afin d’explorer la capacité de ces souches 

bactériennes à immobiliser l’uranium à un pH proche des conditions environnementales d’où 

elles proviennent. A pH 7, d’après cette modélisation, les formes majoritaires sont les formes 
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cationiques hydroxylées (UO2)3(OH)5
+ et (UO2)4(OH)7

+ qui sont des formes solubles en 

solution (Markich, 2002).  

Ces résultats théoriques obtenus par modélisation sur Visual MINTEQ ont été confirmés en 

vérifiant la solubilité de l’uranium dans une solution de MOPS (20mM) et β-glycérophosphate 

(5mM) contenant 1mM de nitrate d’uranyle à pH 7. Pour cela, la concentration en uranium a 

été suivie sur 3 jours par spectrophotométrie (méthode Bromo Padap). Les résultats sont donnés 

dans le Tableau 21 ci-dessous. 

 

Tableau 21 : Mesure de la concentration en uranium (µM) par spectrophotométrie à t1j, t2j et t3j d'une solution de MOPS 

(20mM) + β-glycérophosphate (5mM) contenant 1mM de nitrate d’uranyle à pH 7 

 

Jour Concentration uranium mesurée (µM) 

1 899 ± 46 

2 887 ± 59 

3 923 ± 23 

 

 

Les concentrations mesurées en uranium sur 3 jours sont légèrement inférieures à la 

concentration théorique initialement introduite dans la solution de MOPS (20mM) + β-

glycérophosphate (5mM). Cette légère diminution peut être due soit à une légère précipitation 

abiotique de l’uranium dans le milieu ou à la présence de formes chimiques de l’uranium 

n’interagissant pas avec le réactif Bromo Padap telles que UO2(OH)2, en raison de sa nature 

inerte, ou des formes anioniques, telles que (UO2)3(OH)7
-, en raison des interactions répulsives 

entre le Bromo Padap et cette forme chimique chargée négativement (Rawat et al., 2006). 

Cependant, ces résultats ont démontré que l’uranium, à une concentration de 1mM, restait en 

majorité soluble dans une solution de MOPS (20mM) + β-glycérophosphate (5mM) pendant 3 

jours à pH 7.  

Par conséquent, dans le cadre de notre expérience, les cellules bactériennes des souches 

O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) et A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-

2-3-2) ont été exposées à 1mM de nitrate d’uranyle dans une solution de MOPS (20mM) fixée 
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à pH 7, avec comme seule source de phosphate du β-glycérophosphate (5mM). Les cellules 

bactériennes ont été initialement inoculées pour une densité optique (DO) finale de 0,4 dans la 

solution. Des flacons avec des cellules bactériennes tuées par autoclavage (121°C pendant 20 

minutes) en présence d’uranium, sans bactéries en présence d’uranium, et avec des bactéries 

sans uranium ont été testés comme témoin. Toutes les conditions ont été réalisées en triplicata. 

L’incubation des échantillons a été réalisée à 30°C pendant 3 jours. Les concentrations en 

uranium et en PO4
3- ont été mesurées dans le surnageant (après centrifugation) à différents 

temps (t0, t1j, t2j et t3j) par spectrophotométrie. La capacité des cellules des souches O19 GR 

ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11 ) et A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) 

à éliminer l’uranium a été étudiée en calculant le pourcentage d’U(VI) dissous éliminé dans la 

solution par rapport au témoin sans bactéries. Les Figure 64 et Figure 65 ci-dessous présentent 

les résultats obtenus pour chacune des souches étudiées.  

 

 

 

Figure 64 : Pourcentage d'élimination d'uranium par rapport au contrôle des souches O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain 

A16OP11 ) et A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2)  (+ témoins cellules tuées) dans une solution de MOPS (20mM) 

+ β-glycérophosphate (5mM) avec 1mM de nitrate d'uranyle à pH 7 sur 3 jours 
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Figure 65 : Concentration en orthophosphate (PO4
3-) pour les souches O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11 ) et 

A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2)  (+ témoins cellules tuées et témoin sans uranium) dans une solution de MOPS 

(20mM) + β-glycérophosphate (5mM) avec 1mM de nitrate d'uranyle à pH 7 sur 3 jours 

 

b) Elimination de l’uranium par la souche O19 GR ND1 2 

Après 1 jour d’incubation, les cellules de O19 GR ND1 2 (Shewanella sp.) ont permis 

l’élimination de 75% de l’uranium dans la solution, augmentant jusqu’à 87% après 3 jours 

d’incubation. Les cellules tuées par autoclavage ont montré une élimination de 53% après 3 

jours d’incubation, ce qui indique que l’élimination de l’uranium par cette souche bactérienne 

est due à l’implication de processus passifs et actifs. Comme décrit dans l’expérience 

précédente, des mécanismes indépendants du métabolisme, probablement basés sur la 

biosorption de l’uranium à la surface des cellules, permettent d’expliquer en partie l’élimination 

de l’uranium par cette souche. Cependant, des mécanismes actifs semblent également mis en 

place par cette souche, permettant l’immobilisation de l’uranium. La concentration en 

orthophosphate mesurée en présence ou absence d’uranium était faible pour cette souche, bien 
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que légèrement supérieure au témoin abiotique et aux cellules tuées. Ceci suggère que 

l’élimination active de l’uranium par cette souche n’est probablement pas liée à la 

biominéralisation de l’uranium due à une libération d’orthophosphate à partir du β-

glycérophosphate par cette souche. Afin de caractériser le mécanisme actif mis en place par 

cette souche, la localisation cellulaire de l’uranium a été déterminée par observations des 

cellules en STEM/X-EDS. Les cellules ont été déposées directement sur la grille de carbone et 

observées au microscope électronique à transmission afin de limiter les pertes d’uranium lors 

des étapes de fixation des cellules. Les images STEM obtenues sont présentées sur la Figure 

66. 

 

 

Figure 66 : Observation par microscopie électronique à transmission (en STEM-HAADF) de cellules d’O19 GR ND1 2 

déposées directement sur la grille de carbone après 3 jours en présence de 1mM de nitrate d’uranyle 

 

Tout d’abord, une observation globale des cellules, mises en contact avec l’uranium, a 

permis d’observer qu’il n’y avait pas de cristaux d’uranium au niveau extracellulaire. Par 

conséquent, ces observations confirment que l’uranium n’est pas précipité dû à la libération 

d’orthophosphate dans le milieu par la souche O19 GR ND1 2 (Figure 66). Les images STEM 

et cartes élémentaires par X-EDS obtenues sur une cellule d’O19 GR ND1 2 (Shewanella sp.) 

sont illustrées sur la Figure 67 ci-dessous.  
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Figure 67 : Observation par microscopie électronique à transmission (en STEM-HAADF) a) d’une cellule zoomée d’O19 GR 

ND1 2 déposés directement sur la grille de carbone après 3 jours en présence de 1mM de nitrate d’uranyle. Cartes de 

distribution par X-EDS b) de l’uranium (en jaune) et du phosphore (en vert), c) de l’uranium, d) du phosphore. 

 

L’analyse des cartes de distribution des éléments par X-EDS a permis de déterminer que 

l’uranium était principalement localisé à la surface des cellules (Figure 67). Sur ces images, 

l’uranium est colocalisé avec le phosphore suggérant que l’uranium s’est adsorbé sur les 

groupes phosphates situés à la surface des cellules de O19 GR ND1 2. Néanmoins, ces cellules 

n’ont été ni fixées ni coupées au préalable des observations réalisées, empêchant de déterminer 

si l’uranium se trouve à l’intérieur de la cellule. Une observation de l’ultrastructure de cette 

souche par cryofixation à l’isopentane et cryocoupe a été réalisée par STEM/X-EDS pour tenter 

de répondre à ces interrogations. Cependant, la structure des bactéries s’est endommagée lors 

des étapes de cryofixation, ne permettant pas d’exploiter les images réalisées des cellules.  

Ces résultats ont permis de déterminer que l’élimination de l’uranium par la souche O19 

GR ND1 2 (Shewanella sp.) est principalement liée à l’adsorption de l’uranium sur des groupes 

fonctionnels de la surface cellulaire de cette souche bactérienne. En effet, au pH fixé pour cette 

expérience (pH=7), les formes cationiques hydroxylées d’uranium ((UO2)3(OH)5
+ et 

(UO2)4(OH)7
+) sont dominantes (Figure 63), favorisant leur sorption sur la surface des cellules 

chargées négativement. Bien que les espèces de Shewanella soient connues pour leur capacité 

à réduire l’U(VI) dans des conditions anoxiques (Belli et al., 2015 ; Fredrickson et al., 2002 ; 



201 

 

Lovley et al., 1991 ; Wildung et al., 2000), plusieurs études ont également démontré que cette 

espèce pouvait entrainer une immobilisation de l’uranium par adsorption de celui-ci sur la 

surface cellulaire des souches de Shewanella étudiées (Huang et al., 2017 ; Nie et al., 2022 ; 

Sheng et Fein, 2014). Cependant, la biosorption de l’uranium est un phénomène indépendant 

des processus métaboliques des bactéries (Gadd, 2009 ; Kolhe et al., 2018 ; Lopez-Fernandez 

et al., 2021 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008 ; Shukla et al., 2017). Or, les différences 

d’élimination d’uranium observées entre les cellules vivantes et mortes signifient que l’activité 

microbienne joue un rôle important dans l’immobilisation de l’U(VI) par la souche O19 GR 

ND1 2. Les faibles concentrations en orthophosphate mesurées dans la solution en présence ou 

absence d’uranium, et l’absence de cristaux d’uranium au niveau extracellulaire ont confirmé 

que l’uranium n’est pas bioprécipité par cette souche dû à une libération d’orthophosphate à 

partir du β-glycérophosphate. Une hypothèse avancée serait que cette souche produit des 

substances polymériques extracellulaires (EPS), dont le rôle dans la biosorption ou la 

biominéralisation de l’uranium a déjà été démontré (Merroun et Selenska-Pobell, 2008). La 

contribution des EPS dans l’immobilisation de l’uranium par des espèces de Shewanella a 

également déjà été démontrée (Cao et al., 2011 ; Nie et al., 2022). Les EPS sont des produits 

métaboliques des bactéries, ce qui pourrait expliquer les différences d’élimination d’uranium 

observées entre les cellules vivantes et mortes. En particulier, Nie et al., (2022) avait observé 

une diminution de 22% de l’efficacité d’élimination après l’extraction des EPS de la souche 

Shewanella putrefaciens, ce qui est cohérant avec les différences d’élimination d’uranium 

observées entre les cellules vivantes et mortes dans le cadre de notre expérience (34%). De plus, 

les groupes phosphates des EPS ont déjà démontré leur implication dans la biosorption de 

l’uranium (Merroun et Selenska-Pobell, 2008 ; Nie et al., 2022), ce qui concorde avec les 

observations des cellules d’O19 GR ND1 2 où l’uranium était colocalisé avec le phosphore à la 

surface des cellules.  

 

c) Elimination de l’uranium par la souche A17 12 -22 

 

Les cellules de A17 12 -22 (Serratia fonticola) ont montré une élimination rapide de 

l’uranium après 1 jour d’incubation (80% d’uranium éliminé) (Figure 64). Le pourcentage 

d’uranium éliminé par cette souche augmente et atteint son maximum après 2 jours d’incubation 

(98% d’uranium éliminé) puis reste constant jusqu’au 3ème jour d’incubation (97% d’uranium 



202 

 

éliminé) (Figure 64). Des taux similaires d’élimination d’uranium (supérieurs à 90%), en 

présence de β-glycérophosphate, ont également été observés pour des souches bactériennes 

isolées d’environnements riches en U (Chryseobacterium sp. strain PMSZPI, Rahnella sp. 

Y9602, Leifsonia sp. J5 ; Serratia sp. OT-II-7 et Stenotrophomonas sp. BR8) dans différentes 

conditions d’incubation (Beazley et al., 2007 ; Chandwadkar et al., 2018 ; Ding et al., 2018 ; 

Khare et al., 2020 ; Sànchez-Castro et al., 2020). Les cellules tuées par autoclave d’A17 12 -22 

(Serratia fonticola) ont montré une élimination de 35% de l’uranium en solution après 3 jours 

(Figure 64), probablement due à une bioadsorption passive de l’uranium sur la surface chargée 

négativement des cellules de Serratia favorisée par la présence majoritaire de formes d’uranium 

chargées positivement à pH 7 ((UO2)3(OH)5
+ et (UO2)4(OH)7

+). Ces résultats suggèrent que 

l’élimination de l’uranium par cette souche est liée à des processus passifs et actifs des cellules. 

 En parallèle, les cellules de la souche A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) 

ont montré leur capacité à libérer des ions orthophosphates en utilisant le β-glycérophosphate. 

Cette faculté est liée à l’activité phosphatase des cellules d’A17 12 -22 permettant l’hydrolyse 

du β-glycérophosphate et la libération d’ions phosphates solubles. Les espèces de Serratia sont 

connues pour exprimer une activité phosphatase en présence d’uranium, que ce soit dans des 

conditions acides ou alcalines (Chandwadkar et al., 2018 ; Newsome et al., 2015). En présence 

d’uranium, les cellules d’A17 12 -22 ont libéré ~5 fois moins d’orthophosphates (360µM) qu’en 

absence d’uranium (1920µM) après 1 jour d’incubation (Figure 65). En revanche, la quantité 

d’orthophosphate mesurée a augmenté à mesure que la concentration en uranium diminuait 

dans la solution. Après 3 jours d’incubation, la concentration en phosphate soluble n’était plus 

que ~2,5 fois supérieure en absence d’uranium (3200µM) qu’en présence d’uranium (1200 

µM). De plus, une fois le maximum d’uranium éliminé (après 2 jours) pour les cellules mises 

en contact avec l’uranium, la concentration en phosphate soluble mesurée a doublé (580µM à 

t2j et 1220 à t3j). Les témoins abiotiques et les cellules tuées ont montré de très faibles valeurs 

d’orthophosphate libérées signifiant que très peu de phosphate était solubilisé à partir du β-

glycérophosphate sans action des bactéries. Ces résultats démontrent que l’élimination 

d’uranium observée est liée à la capacité des cellules de la souche A17 12 -22 (Serratia fonticola 

strain N36-2-3-2) à libérer des orthophosphates dans la solution. L’hypothèse émise est que ces 

ions phosphates libérés vont agir comme ligands pour l’uranium, entrainant la bioprécipitation 

de ce dernier sous forme de minéral de phosphate d’uranyle (Kolhe et al., 2018 ; Reitz et al., 

2014 ; Sànchez-Castro et al., 2020).  
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Les cellules d’A17 12 -22 ont été observées en STEM/X-EDS afin de déterminer la 

localisation cellulaire de l’uranium précipité par cette bactérie pour élucider le mécanisme clé 

par lequel cette souche interagit avec l’uranium pour faire face à sa toxicité. Comme réalisée 

pour la souche O19 GR ND1 2, un dépôt direct des cellules sur la grille de carbone a été réalisé 

pour limiter les pertes d’uranium lors des étapes de fixation des cellules. Les images STEM et 

les spectres/cartes élémentaires obtenus sont présentés sur la Figure 68. 

 

Figure 68 : Observation par microscopie électronique à transmission (en STEM-HAADF) a) de cellules d’A17 12 -22 déposées 

directement sur la grille de carbone après 3 jours en présence de 1mM de nitrate d’uranyle. Cartes de distribution par X-EDS 

b) de l’uranium (en jaune) et du phosphore (en vert), c) de l’uranium, d) du phosphore. 

 

Les images STEM ont révélé la présence d’agglomérats denses situés à la surface des 

cellules ou autour des cellules. Ces observations ayant été réalisées sans fixation et coupe des 

échantillons, ces agglomérats sont principalement localisés à l’extérieur des cellules. En outre 

l’analyse de la cartographie élémentaire par X-EDS a révélé que les accumulations denses en 

électrons observées au niveau extracellulaire et à la surface des cellules sont composées 

principalement d’uranium et phosphore. La présence de phosphore dans l’espace extracellulaire 

est probablement liée à la localisation des enzymes phosphatases à ce niveau permettant, par 
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conséquent, la libération d’ions phosphates à partir du β-glycérophosphate (Chandwadkar et 

al., 2018 ; Sànchez-Castro et al., 2020). De plus, l’analyse X-EDS a révélé une colocalisation 

de l’uranium et du phosphore suggérant la complexation de l’uranium avec le phosphate.  

Cependant, ces observations n’ont pas permis de déterminer l’ultrastructure des 

bactéries, ainsi que d’observer si l’uranium était accumulé à l’intérieur des cellules. Pour cela, 

les cellules d’A17 12 -22 ont été observées en STEM/X-EDS après cryofixation à l’isopentane 

et cryocoupe des échantillons. Les images STEM et les spectres/cartes élémentaires obtenus 

sont présentés sur la Figure 69.  

 

Figure 69 : Micrographie par STEM-HAADF d’une section mince a) de cellules d’A17 12 -22 après 3 jours en présence de 

1mM de nitrate d’uranyle et b )d’une cellule zoomée. Cartes de distribution de la cellule zoomée par X-EDS c) de l’uranium 

(en jaune), d) du phosphore (en blanc). 
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L’analyse de ces images STEM a révélé la présence de précipités d’uranium denses, 

ressemblant à des cristaux. Ces précipités d’uranium sont en grande partie localisés dans 

l’espace extracellulaire, soit à la surface, soit autour des cellules. Comme observé 

précédemment, l’analyse X-EDS a confirmé que ces cristaux observés au niveau extracellulaire 

sont principalement composés d’uranium et de phosphore. Par conséquent, ces observations ont 

permis de confirmer que, de par son activité phosphatase, la souche A17 12 -22, appartenant à 

l’espèce Serratia, permet la libération d’orthophosphates dans le milieu par hydrolyse du β-

glycérophosphate, qui vont interagir avec l’uranium entrainant sa précipitation sous forme de 

minéral de phosphate d’uranyle (par exemple autunite). Néanmoins, lors de cette dernière 

observation, après cryofixation, les bactéries n’ont pas été bien préservées, induisant des 

gonflements et destructions des cellules. Une alternative à une cryofixation par l’isopentane 

serait une cryofixation à haute pression comme réalisée dans l’étude de Isaure et al., (2020) et 

ayant démontré une bonne conservation de l’ultrastructure des cellules. De plus une analyse par 

spectroscopie d’absorption des rayons X (XAS) des précipités d’uranium obtenus permettrait 

de définir précisément leur structure chimique.  

De nombreuses études ont démontré que des bactéries environnementales isolées de 

sites enrichis ou contaminés en uranium précipitent l’uranium sous forme de phosphate 

d’uranyle en raison de leur activité phosphatase constitutive (Beazley et al., 2007 ; Martinez et 

al., 2007 ; Reitz et al., 2014 ; Sànchez-Castro et al., 2020), dont des espèces appartenant à 

Serratia (Chandwadkar et al., 2018 ; Newsome et al., 2015). En effet, Chandwadkar et al., 

(2018) ont démontré la forte contribution de la souche Serratia sp. OT-II-7, pour 

l’immobilisation de l’uranium par la formation de minéraux de phosphates d’uranyle, sur une 

large gamme de pH grâce à l’expression d’enzymes phosphatases acides et alcalines. Dans le 

cadre de notre expérience, il a été démontré que l’élimination de l’uranium par la souche A17 

12 -22 est liée à des mécanismes passifs, basés sur la biosorption rapide de l’uranium à la 

surface cellulaire, et actifs, liés à la bioprécipitation de l’uranium due à la libération 

d’orthophosphates médiée par l’activité de la phosphatase. L’association de ces deux processus 

permettrait une forte élimination de l’uranium en solution par cette souche bactérienne (98% 

après 2 jours d’incubation). En effet, il a déjà été observé que la production seule d’une quantité 

significative de phosphatases ne permet pas une élimination importante de l’uranium 

(Chandwadkar et al., 2018). Une hypothèse proposée est que l’immobilisation de l’uranium par 

la souche A17 12 -22 est due à un processus biphasique complémentaire basé sur la biosorption 

de l’uranium à la surface des cellules qui ont fourni des sites de nucléation favorisant ensuite la 
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formation des minéraux de phosphates d’uranyle à la surface des cellules, due à la libération 

d’orthophosphate, liée à l’activité des phosphatases (Chandwadkar et al., 2018 ; Martínez-

Rodríguez et al., 2023 ; Merroun et Selenska-Pobell, 2008). Enfin, l’avantage de la 

biominéralisation de l’uranium, comme observé pour la souche A17 12 -22 (Serratia fonticola), 

est que les précipités d’uranium résultant de celle-ci n’entraineraient aucune altération de l’état 

rédox de l’U(VI), contrairement à la précipitation effectuée par des bactéries bioréductrices en 

condition anaérobie où les minéraux d’uraninite formés sont connus pour être moins stables et 

facilement oxydables en forme U(VI) mobile par l’oxygène ou le nitrate (Huang et al., 2017 ; 

Kolhe et al., 2018 ; Martínez-Rodríguez et al., 2023 ; Newsome et al., 2015). De ce fait, 

l’immobilisation de l’uranium sous forme de minéraux phosphatés U(VI) dans des conditions 

aérobies peut être utilisée dans un contexte de bioremédiation pour atténuer les effets de 

l’uranium sur des sites contaminés pendant de longues périodes, sur une large gamme de pH, 

ces minéraux étant peu sensibles aux changements des conditions d’oxydation (Kolhe et al., 

2018).  

 

  

VI- Expérience préliminaire de bioremédiation à l’aide de la souche 

A17 12 -22 

Bien que de nombreux travaux sur la bioremédiation microbienne de l’uranium se soient 

concentrés sur la bioréduction de l’uranium (VI) in situ par des bactéries réduisant le fer (III) 

ou par des bactéries sulfato-réductrices (Akob et al., 2008 ; Cardenas et al., 2008 ; Williams et 

al., 2013), le potentiel de biominéralisation de l’uranium sous forme de phosphate d’uranyle 

par des espèces bactériennes indigènes de sites contaminés en uranium, telle que la souche A17 

12 -22, offre la stabilité du minéral produit dans l’environnement (Huang et al., 2017 ; Kolhe 

et al., 2018 ; Martínez-Rodríguez et al., 2023 ; Newsome et al., 2015). Cependant, il est 

important au préalable d’observer le potentiel de la souche A17 12 -22 (Serratia fonticola strain 

N36-2-3-2) pour éliminer l’uranium dans des conditions environnementales. En effet, comme 

observé dans la partie précédente, cette souche bactérienne est capable d’éliminer 98% 

d’uranium dans une solution aqueuse, en présence d’une source de phosphate organique dans 

un milieu simple. Il s’agit désormais d’observer si cette souche bactérienne est capable 

d’éliminer l’uranium dans des conditions environnementales. Pour tester cette hypothèse, la 

souche bactérienne a été mise en contact avec 1mM de nitrate d’uranyle ajouté dans de l’eau 
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du ruisseau (Le Gourgeat) situé à l’aval de l’ancien site minier de Rophin, d’où cette souche a 

été isolée, avec une source de phosphate organique (β-glycérophosphate). L’expérience a été 

réalisée en batch à pH 7 pendant 4 jours à 30°C. Les cellules ont été inoculées dans la solution 

à une densité optique initiale de 0,5. Le pourcentage d’élimination de l’uranium (en rouge) et 

la concentration en PO4
3- (en bleu) ont été suivis sur 4 jours par mesure spectrophotométrique 

(Figure 70). 

 

Figure 70 : Pourcentage d'élimination d'uranium (en rouge) et concentration en PO4
3- (en bleu) mesurées dans l'eau prélevée 

du site de Rophin après exposition des cellules d'A17 12 -22 à 1mM de nitrate d'uranyle en présence de β-glycérophosphate à 

pH 7 pendant 4 jours 

 

Les cellules de la souche A17 12 -22 (Serratia fonticola) ont permis l’élimination de la 

totalité de l’uranium dans la solution après 4 jours d’incubation. La concentration en 

orthophosphate mesurée a augmenté fortement à partir du 3ème jour, jusqu’à atteindre une 

concentration de 1998 ± 41 µM après 4 jours d’incubation. Les concentrations mesurées en 

présence de cellules vivantes étaient significativement supérieures à celles mesurées dans le 

témoin abiotique, signifiant que cette libération d’orthophosphate est liée au métabolisme de la 

souche A17 12 -22. Comme observé dans l’expérience précédente, les cellules de la souche 

A17 12 -22 libèrent des ions orthophosphates, à partir du β-glycérophosphate, grâce à l’activité 

des phosphatases de cette souche. Cependant, le processus d’élimination est plus lent et n’est 
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observable significativement qu’à partir du 2ème jour d’incubation, avec une forte concentration 

en phosphate soluble mesurée à partir du 3ème jour. De nombreux ligands, organiques et 

inorganiques, présents dans les eaux douces de surface, peuvent se complexer avec l’U(VI) 

comme les sulfates, les phosphates, les nitrates, la matière organique dissoute et les oxydes de 

fer et de manganèse (Cumberland et al., 2016 ; Markich, 2002 ; Stubbs et al., 2006). En 

particulier, les carbonates sont des agents complexants importants pour l’uranium dans les eaux 

douces de surfaces oxiques, telles que l’eau du ruisseau du Gourgeat prélevée à l’aval du site 

minier de Rophin et utilisée comme matrice pour cette expérience (Markich et al., 2002). En 

présence d’un excès de carbonates, entrainant la formation de complexes de carbonates 

d’uranyle très solubles, il est difficile de précipiter l’uranium sous forme de phosphate d’uranyle 

(Chandwadkar et al., 2018). La précipitation n’est possible qu’à des valeurs de log (PO4
3- / 

CO3
2-) supérieurs à -3 (Chandwadkar et al., 2018 ; Rogiers et al., 2022). De ce fait, dans le cadre 

de cette expérience, la souche A17 12 -22 doit libérer une quantité de phosphate plus importante 

pour entrainer la précipitation de l’uranium sous forme de minéral de phosphate d’uranyle. Ceci 

explique un processus d’élimination de l’uranium plus lent contrairement à l’expérience 

précédente réalisée dans une solution simple sans ligands organiques ou inorganiques.  

Bien que cette expérience soit très préliminaire, la souche A17 12 -22 a démontré la capacité 

à immobiliser une forte concentration d’uranium dans une eau douce de surface naturelle par 

ajout d’un substrat organo-phosphaté. En effet, la contribution des phosphatases d’un isolat 

indigène à la précipitation de l’uranium dans des conditions environnementales est pertinente 

pour la conception de stratégies de bioremédiation in situ de l’uranium. Des travaux futurs 

pourraient inclure des expériences en colonne appliquées à des eaux réellement contaminées en 

uranium pour mieux déterminer les performances du processus de biominéralisation de cette 

souche dans des conditions environnementales.  En outre, comme le phosphate de glycérol peut 

ne pas être rentable pour la biominéralisation de par son coût élevé (Newsome et al., 2014), 

l’utilisation d’autres sources de phosphates organiques par la souche A17 12 -22 pourrait être 

étudiées.   

 

 

 

 



209 

 

VII- Conclusion 

 

Les bactéries présentes dans des sites enrichis ou contaminés en uranium sont connues pour 

avoir développé des réponses métaboliques pour garantir leur survie dans de tels 

environnements. En effet, plusieurs souches isolées des sources minérales radioactives et du 

site de Rophin ont montré une résistance à l’uranium ainsi que la capacité à interagir avec 

l’uranium, permettant son immobilisation. En particulier, les 6 souches bactériennes étudiées 

(O19 GR ND1 2 (Shewanella sp), O19 DO -1 2 16 (Pseudomonas), S20 SAB -1 1 3 (Aeromonas 

salmonicida), A17 12 -22 (Serratia fonticola), A17 51 -24 (Pseudomonas sp.) et A17 N3 ND1 

16 (Pseudomonas jessenii)) ont montré une élimination de l’uranium, variant de 64% à 79%, 

dans une solution de NaCl (0,9%) à pH 4 pour une concentration initiale d’uranium de 100µM. 

Cette élimination rapide de l’uranium a été assignée à un mécanisme passif des bactéries basé 

sur l’adsorption du cation uranyle sur les groupes fonctionnels chargés négativement de la 

surface cellulaire de ces bactéries. Pour certaines souches, un second mécanisme actif était 

également impliqué dans l’élimination de l’uranium et probablement lié à une bioaccumulation 

de l’uranium à l’intérieur des cellules. Des expériences complémentaires sont encore 

nécessaires pour affiner ces aspects du processus (Observation STEM/X-EDS après 

cryofixation et cryocoupe, et analyse FTIR).   

D’autre part, les souches O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) et A17 12 -22 

(Serratia fonticola strain N36-2-3-2), exposées à 1mM d’uranium en présence d’une source de 

phosphate organique (β-glycérophosphate) dans un tampon MOPS (pH 7), ont montré une forte 

élimination de l’uranium après 3 jours d’incubation (respectivement 87% et 98%). Pour la 

souche O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11), le mécanisme d’élimination de 

l’uranium semble principalement lié à l’adsorption de l’uranium à la surface des cellules. Une 

hypothèse avancée serait que l’uranium pourrait se fixer sur les EPS secrétés par cette souche. 

Les observations en STEM/X-EDS confirment la présence d’uranium principalement à la 

surface des cellules, et corrélée à la présence de phosphates potentiellement présent dans les 

EPS. Enfin, pour la souche A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2), l’activité 

phosphatase de cette bactérie a permis l’hydrolyse du β-glycérophosphate, entrainant la 

libération d’orthophosphate dans la solution. L’orthophosphate libéré peut ensuite interagir 

avec l’uranium et provoque la précipitation de l’uranium sous forme de minéral de phosphate 

d’uranyle. Les observations STEM/X-EDS des cellules ont confirmé la présence extracellulaire 
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d’uranium sous forme de cristaux, et corrélé au phosphore. En outre, la formation extracellulaire 

de minéraux de phosphate d’uranyle semble être favoriser par la biosorption primaire de 

l’uranium à la surface des cellules fournissant des sites de nucléation.  

En conclusion, ces résultats démontrent que parmi les communautés bactériennes indigènes 

présentes dans les deux sites étudiés (sources minérales et site de Rophin), plusieurs souches 

bactériennes sont impliquées dans la biogéochimie de l’uranium. En effet, ces souches 

bactériennes mettent en place différents mécanismes leur permettant d’interagir avec l’uranium. 

Ces interactions conduisent à l’immobilisation de ce dernier, réduisant sa biodisponibilité, et 

par conséquent, sa toxicité. Enfin, comme observé pour la souche A17 12 -22 (Serratia 

fonticola strain N36-2-3-2), ces différentes bactéries pourraient être utilisée dans un contexte 

de bioremédiation de l’uranium de sites contaminés. 
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Conclusion générale et Perspectives 

1) Conclusion générale 

En résumé, les travaux présentés dans cette thèse ont contribué à une meilleure 

caractérisation et compréhension des communautés bactériennes présentes dans des 

environnements définis par une radioactivité d’origine naturelle (NORM), mais également 

renforcée par des activités humaines (TENORM). A ce jour, bien que de nombreuses études 

aient caractérisé les communautés bactériennes présentes dans des environnements riches en 

radioéléments dus à des activités humaines, très peu se sont intéressés à des environnements 

définis par de fortes concentrations en radioéléments d’origine naturelle. Pourtant, les 

communautés bactériennes exposées à des niveaux élevés et chroniques de radioactivité 

d’origine naturelle, sur de très longues périodes, comme dans les sources minérales 

naturellement radioactives, pourraient conduire à une sélection de populations bactériennes 

spécifiques adaptées à ces conditions extrêmes. 

Ainsi, la première partie de ce travail s’est concentrée sur la description des communautés 

bactériennes présentes dans les sédiments de 5 sources minérales naturellement radioactives 

(situées dans le Massif Central en Auvergne), présentant des conditions physicochimiques 

variées. La caractérisation physicochimique de ces 5 sources minérales (Dourioux, Montagne, 

Graviers, 3 Sauts et Bard) échantillonnées lors de deux campagnes de prélèvements (octobre 

2019 et juin 2020) a permis de montrer que ces sources présentaient des profils 

physicochimiques différents et représentaient des biotopes distincts. Deux sources (Montagne 

et Dourioux) se distinguent par de fortes concentrations/activités en radioéléments 

(principalement 222Rn, U et Th). De plus, l’analyse par métabarcoding des communautés 

bactériennes a permis d’observer que chaque source était caractérisée par des populations de 

bactéries spécifiques à chacune, qui ont évolué en fonction de la saison, liées aux paramètres 

physicochimiques propres à chacune d’entre elles. En particulier, les sources minérales de 

Dourioux et Montagne, présentant de fortes concentrations en radioéléments, sont caractérisées 

par des populations bactériennes bien distinctes par rapport aux autres sources. En outre, 

certaines des OTUs spécifiques à ces deux sources étaient corrélées aux fortes concentrations 

en radioéléments (U, Th et 222Rn) mesurées dans celles-ci. 

La deuxième partie de ce travail était axée sur la caractérisation des communautés 

bactériennes le long d’une carotte de sol prélevée dans une zone humide à l’aval de l’ancien 
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site minier de Rophin. Ces travaux ont contribué à observer si la radioactivité renforcée par des 

activités humaines (TENORM) ont influencé les communautés de bactéries exposées à cette 

radioactivité depuis quelques décennies, contrairement aux sources minérales où les 

populations bactériennes ont été exposées à une radioactivité naturelle pendant des milliers 

d’années. L’analyse par métabarcoding des communautés bactériennes le long de cette carotte 

a permis de confirmer que les radionucléides apportés par cette contamination ont influencé la 

structure et la diversité de ces communautés bactériennes, en particulier dans la couche 

caractérisée par de fortes concentrations en uranium. Cette couche de sol était caractérisée par 

des OTUs spécifiques par rapport aux autres couches de sol, dont certaines se sont révélées 

corrélées aux fortes concentrations en uranium mesurées dans celle-ci. 

Ces deux études ont permis de déterminer que des OTUs spécifiques des sources minérales 

les plus radioactives (Dourioux et Montagne) et de la couche de sol marquée par de fortes 

concentrations en uranium dues aux activités minières (couche ZB), présentent des corrélations 

fortes avec les concentrations en radioéléments mesurées dans ces environnements. Ceci 

suggère que la présence de ces radioéléments, notamment l’uranium, a entrainé une sélection 

d’espèces bactériennes capables de se développer dans ces conditions particulières. Plusieurs 

OTUs identifiées pourraient intervenir dans la biogéochimie des métaux et radioéléments 

présents dans ces deux environnements. En particulier, pour ces deux sites, des co-corrélations 

entre des bactéries sulfato et/ou ferro réductrices et de bactéries fermentaires avec les fortes 

concentrations en uranium mesurées, reflètent des associations de bactéries remplissant des 

fonctions complémentaires permettant leur croissance dans ces environnements particuliers. En 

effet, ces bactéries sulfato et/ou ferro réductrices sont capables de bioréduire l’uranium, 

réduisant sa toxicité pour les autres communautés bactériennes et favorisant, par conséquent, 

leur croissance. D’autres part, les bactéries fermentaires peuvent libérer des sources de carbone 

organique utilisées comme donneurs d’électrons par les bactéries sulfato/ferro réductrices, 

favorisant leur développement et, par conséquent, la bioréduction de l’uranium dans ces 

environnements.  

Par conséquent, il est apparu intéressant d’étudier certaines des bactéries présentes dans ces 

environnements afin de comprendre les mécanismes d’interactions mis en place avec l’uranium 

leur permettant de se développer dans ces conditions particulières dans les deux sites étudiés. 

Plusieurs souches isolées de ces deux sites sont apparues comme étant de bonnes candidates 

pour étudier les mécanismes d’interaction avec l’uranium. Après avoir exposé certaines souches 

bactériennes à l’uranium, plusieurs ont montré une résistance à l’uranium ainsi que la capacité 
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à interagir avec cet élément, permettant son immobilisation. En particulier, deux souches 

bactériennes, O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) et A17 12 -22 (Serratia 

fonticola strain N36-2-3-2) ont montré une capacité à éliminer l’uranium en solution. Les 

observations en STEM/X-EDS ont permis de supposer que la première souche (O19 GR ND1 

2) éliminait l’uranium principalement par biosorption, alors que la deuxième souche (A17 12 -

22) biominéralisait l’uranium grâce à la libération d’orthophosphates à partir d’une source de 

phosphate organique, médiée par son activité phosphatase. 

En conclusion, ces travaux de thèse ont permis d’apporter des informations sur les 

communautés bactériennes peuplant des environnements radioactifs d’origine naturelle ou 

anthropisée. Cependant, ces travaux ne représentent qu’une première étape dans la 

compréhension de ces écosystèmes complexes et de nombreuses questions nécessiteraient 

d’être approfondies 

 

2) Perspectives 

 

Ayant constaté que les concentrations en radioéléments sont corrélées à des populations 

spécifiques des sources minérales les plus radioactives et de la couche de sol définie par de 

fortes concentrations en uranium, il serait intéressant désormais d’étudier au sein de ces deux 

environnements, quelles sont les fonctions bactériennes principales trouvées. En effet, bien 

qu’il ait été déterminé que des associations de bactéries remplissant des fonctions similaires ou 

complémentaires leur permettraient de se développer dans ces environnements radioactifs, ces 

fonctions restent putatives par l’analyse en métabarcoding. De ce fait, des travaux futurs 

d’analyse par métagénomique non ciblée permettraient d’étudier le métagénome des 

échantillons de ces deux environnements. Cette méthode permettrait de décrire le 

fonctionnement global des communautés bactériennes dans ces deux environnements, et 

d’identifier les organismes clés et leur fonctions primaires dans ces environnements extrêmes. 

En particulier, un focus pourrait être réalisé sur les fonctions impliquées des communautés 

bactériennes dans la spéciation et la résistance à l’uranium (transporteurs, sidérophores, 

cytochromes C).  Cette analyse a été effectuée dans le cadre de l’étude sur la carotte de Rophin, 

et les résultats sont attendus pour nous permettre d’étudier quelles sont les fonctions 

bactériennes globales présentes dans ce site.  
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D’autre part, il serait particulièrement enrichissant d’approfondir les études 

d’interaction bactéries – uranium afin de déterminer finement ces processus d’interaction avec 

des méthodes analytiques complémentaires. Par exemple, les groupes fonctionnels des souches 

bactériennes impliqués dans la biosorption de l’uranium pourraient être recherchés par 

spectroscopie infrarouge (FTIR) afin de mieux comprendre ces phénomènes d’adsorption 

passifs de l’uranium à la surface cellulaire des souches bactériennes étudiées. En outre, 

l’analyse de la structure chimique des précipités d’uranium obtenues par spectrométrie 

d’absorption des rayons X (XAS) permettrait de confirmer si les précipités d’uranium observés 

sont liés à une complexation entre l’uranium et les ions orthophosphates libérés par la souche 

A17 12 -22 par son activité phosphatase. Il serait également pertinent d’identifier les gènes 

impliqués dans les mécanismes d’interaction et/ou de résistance des souches étudiées avec 

l’uranium. Cette étude permettrait de confirmer, d’un point de vue génétique, les mécanismes 

métaboliques mis en place par les souches O19 GR ND1 2 (Shewanella sp. strain A16OP11) et 

A17 12 -22 (Serratia fonticola strain N36-2-3-2) pour éliminer l’uranium en solution. Pour 

cela, des gènes connus dans la résistance des bactéries à l’uranium pourront être ciblés par PCR 

quantitative afin de caractériser le niveau d’expression génique de ces gènes après exposition 

des souches à l’uranium. Une analyse par métatranscriptomique après exposition de ces souches 

à l’uranium permettrait également de déterminer plus précisément quelles sont les gènes 

impliqués dans la résistance et les mécanismes d’interaction de ces souches avec l’uranium. 

Ces gènes pourraient, par la suite, être utilisés comme indicateurs de l’influence de l’uranium 

sur des communautés bactériennes indigènes en ciblant l’expression de ces gènes in situ par 

PCR à transcriptase inverse quantitative (RT-PCR quantitative) dans des environnements 

enrichis ou contaminés en uranium. Enfin, le potentiel de ces souches bactériennes à éliminer 

l’uranium pourrait être exploré dans un contexte de bioremédiation de l’uranium dans des 

environnements contaminés.  
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Annexes 

 

Annexe 1 : Composition des milieux de cultures utilisés pour la culture bactérienne 

 

1) Composition du milieu de culture Tryptic Soja Broth (TSB) 

 

Tableau 22 : Composition du milieu Tryptic Soja Broth par litre d'eau 

Composés Concentration (g/L) 

Bacto Tryptone (digestion pancréatique de caséine) 17 

Bacto Soytone (digestion peptique de semoule de soja) 3 

Glucose (dextrose) 2,5 

Chlorure de sodium 5 

Phosphate bipotassique d'hydrogène 2,5 

 

 

2) Composition du milieu Luria-Bertani (LB) 

Tableau 23 : Composition du milieu Luria-Bertani par litre d'eau 

Composés Concentration (g/L) 

Peptone 10 

Extrait de levure 5 

NaCl 10 
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3) Composition du milieu « Freshwater Minimal Medium » (FMM) 

 

Tableau 24 : Composition du milieu Freshwater minimal medium (FMM) par litre d'eau 

Composés Concentration (g/L) 

NaHCO3 2,5 

CaCl2.2H2O 0,1 

KCl 0,1 

NH4Cl 1,5 

β-glycerophosphate (FMM 1) 

ou 

sodium Trimetaphosphate (FMM 2) 

0,0162 

ou 

0,0214 

Fumarate 0,08 

Solution Oligo-éléments 10 ml 

Solution vitamines 10 ml 

 

Tableau 25 : Solution Oligo-éléments 

Composés Concentration (g/L) 

Acide nitrilotriacétique 1,5 

MgSO4.7H2O 3 

MnSO4.2H2O 0,45 

NaCl 1 

FeSO4.7H2O 0,1 

CoCl2.6H2O 0,18 

CaCl2.2H2O 0,1 

ZnSO4.7H2O 0,18 

CuSO4 0,01 

AlK(SO4)2.12H2O 0,02 

H3BO3 0,01 

Na2MoO4.2H2O 0,01 
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Tableau 26 : Solution vitamines 

Composés Concentration (mg/L) 

Biotine 2 

Acide folique 2 

Pyridoxin hydrochloride 10 

Thiamine hydrochloride 5 

Riboflavine 5 

Acide nicotinique 5 

DL-calcium pantothenate 5 

Vitamine B12 0,1 

Acide p-Amin benzoïque 5 

Acide lipoïque 5 
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Annexe 2 : Corrélation entre les OTUs spécifiques et les paramètres physicochimiques dans la carotte de Rophin (2020) 

 

Figure 71 : Heatmap de la sPLS réalisée sur les données d'OTUs spécifiques et des paramètres physicochimiques de la carrote prélevée dans la zone humide à l'aval de l'ancien site minier de 

Rophin en 2020
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Annexe 3 : Isolement de souches bactériennes provenant d’une carotte de sol prélevée 

dans la zone humide à l’aval de l’ancien site minier de Rophin 

La culture bactérienne a été réalisée à partir des échantillons de sols prélevés dans la 

carotte échantillonnée en juin 2021 dans la zone humide à l’aval de l’ancien site minier de 

Rophin. Une analyse des éléments traces et majeurs des différents horizons de la carotte de sol 

de juin 2021 a été réalisée au laboratoire IPHC à Strasbourg par ICP-OES et ICP-MS. Ces fortes 

concentrations en éléments traces métalliques et radioéléments, en particulier dans la zone 

blanche (ZB), peuvent entrainer une pression de sélection sur les populations bactériennes 

conduisant en l’apparition de souches résistantes aux métaux et radioéléments. Les souches 

bactériennes cultivées dans cette carotte de sol seront de bonnes candidates pour comprendre 

les mécanismes d’interactions avec l’uranium mis en place par ces bactéries pour s’y 

développer. 

 

1) Isolement et identification des bactéries provenant des différents horizons de 

sols échantillonnées 

Les différents échantillons de sol ont été mis en culture sur 2 milieux nutritifs (LB et TSB), afin 

d’obtenir une large gamme de bactéries présentes le long de cette carotte. Au total, 400 souches 

bactériennes ont été isolées dans cette carotte de sol, correspondant à 119 OTUs identifiées, 

réparties sur 4 phylums. Les deux histogrammes ci-dessous représentent le nombre de souches 

isolées et le nombre d’OTUs identifiées par couche de sol (Figure 72.a), puis l’abondance 

relative de chaque phylum dans chaque horizon de sol (Figure 72.b).  
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Figure 72: a) Nombre de souches isolées et nombre d'OTUs obtenues dans chaque couche de sol; b) Abondance relative (%) 

de chaque phylum obtenu pour chaque horizon de sol échantillonné 

Les isolats de cette carotte de sol prélevée dans la zone humide de Rophin sont associés 

à 4 phylums : Proteobacteria, Actinobacteria, Bacteroidetes et Firmicutes. Ces phylums sont 

généralement identifiés et isolées dans des environnements contaminés en radioéléments 

(Chapon et al., 2012 ; Islam et Par., 2011 ; Sànchez-Castro et al., 2017 ; Suriya et al., 2017). La 

plupart des isolats appartenaient au phylum des Firmicutes, en particulier dans la zone blanche. 

Au total, le phylum des Firmicutes regroupent 86 OTUs, avec des isolats majoritairement 

associés au genre Bacillus (44 OTUs) et Paenibacillus (26 OTUs) mais également aux espèces 

Cohnella sp, Lysinibacillus sphaericus, Oceanobacillus sp., Paludirhabdus telluriireducen, 

Psychrobacillus vulpis, Staphylococcus cohnii et Viridibacillus arenosi. Le phylum des 

Proteobacteria est détecté dans tous les horizons de sols échantillonnés et principalement dans 

la couche MO. Au total, les Proteobacteria regroupent 27 OTUs avec des isolats apparentés à 

3 classe : Alphaproteobacteria représentée par 2 OTUs appartenant aux espèces 

Novosphingobium sp. et Sphingomonas sp. ; Betaproteobacteria avec 1 OTU appartenant à 

l’espèce Aquitalea aquatilis ; et Gammaproteobacteria dont 24 OTUs sont associées 

principalement au genre Pseudomonas (Pseudomonas asplenii, Pseudomonas denitrificans, 

Pseudomonas sp., Pseudomonas umsongensis et Pseudomonas vancouverensis). Par la suite, le 

phylum des Actinobacteria a été uniquement détecté dans la couche ZB avec des OTUs 

associées à Arthrobacter agilis, Curtobacterium flaccumfaciens et Micromonospora sp. Enfin, 

des isolats appartenant au phylum des Bacteroidetes ont été uniquement détectés dans la couche 

MO (1 OTU) et MH (1 OTU) par culture avec le milieu LB. Ces deux OTUs sont apparentés à 

l’espèce Myroides sp. Les différents arbres phylogénétiques obtenus pour chaque horizon de 

sol, pour les deux milieux cultures (LB et TSB), sont donnés ci-dessous : 
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Figure 73 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la couche MO à partir du milieu LB : Firmicutes 
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Figure 74 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la couche MO à partir du milieu LB : Proteobacteria et 

Bacteroidetes 
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Figure 75 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la couche MO à partir du milieu TSB 
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Figure 76 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la couche ZB à partir du milieu LB 
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Figure 77 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la couche ZB à partir du milieu TSB 
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Figure 78 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la couche MH à partir du milieu LB 
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Figure 79 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la couche MH à partir du milieu TSB 

 

 

2) Souches isolées potentiellement tolérantes aux radioéléments/métaux 

Comme il a été fait pour les souches isolées dans les sources minérales radioactives, une 

étude bibliographique a permis d’identifier les souches bactériennes isolées qui sont associées 

à des espèces bactériennes connues pour leur capacité à tolérer ou interagir avec des métaux 

et/ou des radioéléments. Le Tableau 27 ci-dessous résume quelles souches bactériennes isolées 

dans cette carotte de sol, ont déjà été étudiées dans la littérature pour tolérer et/ou interagir avec 

des radioéléments/métaux. 
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Tableau 27 : Synthèse bibliographique des souches isolées de la carotte associées à des espèces bactériennes connues pour tolérer et/ou interagir avec des métaux et/ou des radioéléments 

Label 
souche 
isolée 

Souche affiliée (N°Accession) 
Couche 
de sol 

Tolérance et/ou interaction avec métaux/radioéléments Auteurs 

Actinobacteria 

4 TSB ND1 4 
Arthrobacter agilis strain 

M0606 (KF924209) 
Couche 

ZB 

Des souches bactériennes apparentées à Arthrobacter sp. ont déjà été 
étudiées pour leur capacité à tolérer et interagir avec plusieurs éléments 
traces métalliques/radioéléments (dont l’uranium) via différents 
mécanismes (biosorption, bioaccumulation, bioréduction) 

Benyehuda et al., 2003 ; Hanbo 
et al., 2004 ; Hlihor et al., 

2017 ; Martinez et al., 2006 ; 
Nakajima et Tsuruta, 2004 ; 

Pathak et al., 2020 ; Suzuki et 
Banfield, 2004 ; Swer et al., 

2016 ; Xiao et al., 2017 

2 LB -5 1 1 
Curtobacterium 

flaccumfaciens strain Cff1037 
(CP041259) 

Couche 
ZB 

Des souches bactériennes appartenant à l’espèce Curtobacterium sp. ont 
démontré leur capacité à tolérer et interagir avec l’uranium, nickel et plomb : 

- Curtobacterium sp. YU-SS-C-67 tolère la toxicité chimique de 
l’uranium et a la capacité de solubiliser le phosphate permettant la 
bioprécipitation 

- Curtobacterium sp. FM01 est capable d’éliminer le nickel (II) et le 
plomb (II) par biosorption dans une solution aqueuse 

Masoumi et al., 2015 
Sowmya et al., 2013 

4 TSB ND2 2 
Micromonospora sp. strain 

SL100 (MN823065) 
Couche 

ZB 

Le genre Micromonospora est tolérant à certains éléments traces 
métalliques (ETM) tels que l’arsenic et le cadmium.  
 
De plus, le genre Micromonospora a démontré un fort potentiel pour la 
phytoremédiation assistée par des bactéries dans des sites contaminés en 
ETM (production de métallophores). 

Ali et al., 2012 
Ortúzar et al., 2020 
Zadel et al., 2020 

Bacteroidetes 

5 LB -4 2 2 
Myroides sp. strain SEH-8-A-V-

8 (OL897419) 
Couche 

MH Myroides Odoratimimus était capable de produire des sidérophores 
permettant la chélation et l’extraction de l’uranium 

Yajie et al., 2019 

1 LB -1 3 1 Myroides sp. ZB35 (CP017769) 
Couche 

MH 

Firmicutes 

1 LB ND3 1 
1 LB ND3 10 

Bacillus amyloliquefaciens 
strain SRCM 112835 
(MT626036) 

Couche 
MO 

Bacillus amyloliquefaciens a démontré une forte résistance aux éléments 
traces métalliques et radioéléments. De plus, cette souche bactérienne 
possède une forte capacité de biosorption de l’uranium (VI) et du chrome 
(VI). 

Liu et al., 2019 
Ramachandran et al., 2022 
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1 LB ND3_3 
 

2 LB ND1 1 

Bacillus cereus strain 932875 
(MT355407) 

Couche 
MO 

Couche 
ZB 

Bacillus cereus 12-2, isolée d’un site contaminé par le plomb et le zinc, a été 
étudiée pour sa capacité à biominéraliser l’uranium (VI). L’immobilisation de 
l’U(VI) par cette souche consistait tout d’abord en une adsorption à la 
surface des cellules, suivie d’un transport de l’uranium à l’intérieur des 
cellules et la formation enzymatique d’uramphite 

Zhang et al., 2018 

2 TSB ND1 2 
Bacillus megaterium strain 

BAB_seq21 (JX081468) 
Couche 

ZB 

Bacillus megaterium pouvait adsorber l’uranium à sa surface cellulaire, et 
une modification de sa surface par l’application d’alginate de sodium pouvait 
améliorer la capacité d’adsorption de cette espèce bactérienne 

Li et al., 2021 
Tawfik et al., 2005 

4 LB -1 2 1 
Bacillus mojavensis strain 
UCMB5075 (CP051464) 

Couche 
ZB 

La tolérance et la bioaccumulation de la souche bactérienne Bacillus 
mojavensis ont déjà été démontrées dans une étude. Cette espèce 
bactérienne immobilisée et chargée sur des nanotubes de carbone a 
démontré sa capacité à biosorber l’uranium (VI). 

Özdemir et al., 2016 

2 TSB -2 2 1 
Bacillus thuringiensis strain 

1RA (MK461944) 
Couche 

ZB 

Des membres appartenant à Bacillus thuringiensis (Bacillus thuringiensis 
strain BRC-ZYR3 et BRC-ZYR4 (isolées d’une mine d’uranium en Chine) et 
Bacillus thuringiensis O16) ont démontré une forte capacité à interagir avec 
l’uranium. Le processus d’immobilisation de l’uranium consistait en une 
biosorption extracellulaire suivi d’une biominéralisation intracellulaire. 

Pan et al., 2015  
Wei et al., 2019 

2 TSB ND1 1 
3 LB ND1 1 
3 LB -1 2 1 
5 LB ND2 2 

Bacillus thuringiensis strain 
Bt63 (MT279600) 

Couche 
ZB 

Couche 
MH 

2 TSB ND1 1 
Bacillus thuringiensis strain 

Bt63  (MT279600) 
Couche 

ZB 

2 TSB ND3 2 
Bacillus thuringiensis strain 

HER1410 (CP050183) 
Couche 

ZB 

5 LB ND1 7 
5 LB ND2 3 

Bacillus thuringiensis strain 
JC-3 (MT492022) 

Couche 
MH 

2 LB ND2 1 
Bacillus thuringiensis strain 

KF1 (CP085409) 
Couche 

ZB 

5 LB ND1 2 
Bacillus toyonensis strain 

WS1-2 (MT650501) 
Couche 

MH 
L'espèce Bacillus toyonensis SCE1 pouvait résister à de fortes concentrations 
en plomb grâce à sa capacité à absorber celui-ci. 

Mathew et al., 2019 

3 LB -4 1 1 
Bacillus velezensis strain T2 

(ON791803) 
Couche 

ZB 

La souche bactérienne Bacillus velezensis strain UUS-1 a démontré un fort 
potentiel pour adsorber l’uranium dans l’eau de mer, grâce à des groupes 
amino et carboxyle présents dans les cellules bactériennes. 

Yuan et al., 2019 
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5 LB ND3 1 
Lysinibacillus sphaericus strain 

DSM 28 (CP019980) 
Couche 

MH 

De nombreuses espèces de Lysinibacillus sphaericus ont démontré une forte 
tolérance aux métaux/radioéléments. Lysinibacillus sphaericus JG-B53 et 
Lysinibacillus sphaericus JG-A12 (isolée du site d’extraction d’uranium de 
Haberland en Allemagne) ont été étudiées pour leur capacité à biosorber 
différents métaux et radioéléments (incluant de fortes concentrations en 
uranium) grâce à leur couche de surface (couche S).  

Jankowski et al., 2010 
Lozano et Dussán, 2013 

Moll et al., 2020 
Suhr et al., 2014 

Williamson et al., 2021 

2 LB -5 2 1 
3 LB -5 2 1 

Oceanobacillus sojae strain 
NBRC 105379 (AB682253) 

Couche 
ZB 

Oceanobacillus profundus KBZ 3-2 pouvait éliminer de fortes concentrations 
en plomb et zinc par biosorption de ces éléments métalliques via des 
exopolysaccharides (EPS) produits par cette souche bactérienne 

Mwandira et al., 2020 

1 LB  ND3 4 
Oceanobacillus sp. 157B7_12 

EMannit (KU644274) 
Couche 

MO 

3 TSB ND3 2 
3 LB ND2 1 

Paenibacillus borealis strain 
RFNB5 (FJ266316) 

Couche 
ZB 

Les cellules de Paenibacillus sp. JG-TB8 (étroitement apparentées à 
Paenibacillus borealis) complexe l’uranium (VI) via des groupes de 
phosphates organiques. De plus cette souche bioprécipitait l’uranium (VI) 
sous forme minérales de phosphate d’uranyle. 

Reitz et al., 2014 

3 TSB ND3 3 
Paenibacillus pabuli strain 
CEMTC_4333 (ON838119) 

Couche 
ZB 

Une souche bactérienne de Paenibacillus pabuli a été étudiée pour son 
efficacité à éliminer le chrome hexavalent par biosorption 

Rangasamy et al., 2020 

2 TSB ND2 4 
Psychrobacillus vulpis strain 
170915GAR9I5 (ON056068) 

Couche 
ZB 

Une souche bactérienne associée  au genre Psychrobacillus a déjà été isolée 
à partir d’échantillons provenant de l’ancienne mine d’uranium de 
Paukkajanvaara (Inde) 

Lusa et al., 2019 

5 LB ND1 6 
Staphylococcus cohnii strain 

FDAARGOS (CP054807) 
Couche 

MH 

Une souche associée à Staphylococcus cohnii était résistante à de fortes 
concentrations de chrome, et avait la capacité de bioaccumuler le chrome 
(VI), ainsi que de le réduire sous forme chrome (III) 

Saxena et al., 2000 

(Alpha)Proteobacteria 
1 TSB_-
2_1_4 

Novosphingobium sp. strain 
NRRI-PS-Eps7 (KX583511) 

Couche 
MO 

Novosphingobium sp. était impliquée dans la bioréduction de l'U(VI) et V(V) 
dans des aquifères souterrains co-contaminées par ces deux radioéléments 

Chen et al., 2022 

1 TSB -4 1 1 
1 TSB -4 3 4 

Sphingomonas sp. clone 
Pn1_1.1 (GQ181132) 

Couche 
MO 

Sphingomonas sp. a démontré un fort potentiel pour la biodégradation et la 
bioremédiation de sites contaminés en métaux et uranium. 

Jaafar, 2019 
Merroun et al., 2006 

(Gamma)Proteobacteria 

1 LB -1 2 3 
Pseudomonas umsongensis 

strain JM21 (MN758781) 
Couche 

MO 
Pseudomonas umsongensis CY-1 (isolée d'un site contaminé par de 
nombreux éléments traces métalliques) a demontré un fort potentiel pour 
la remédiation du chrome (VI) et du mercure (II) par bioréduction 

Yao et al., 2020 
1 LB -1 3 5 
1 LB  -2 1 3 
5 LB ND2 7 
5 LB ND2 9 

Pseudomonas umsongensis 
strain QT-51 (MT065779) 

Couche 
MO 

Couche 
MH 
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Annexe 4 : Arbres phylogénétiques des souches isolées dans les sources minérales 

 

Figure 80 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Graviers 
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Figure 81 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Bard 
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Figure 82 : Arbre phylogénétique des souches isolées de Mariol 
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Figure 83 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Dourioux : Proteobacteria 
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Figure 84 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Dourioux : Firmicutes et Actinobacteria 

 

Figure 85 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Dourioux : Bacteroidetes 
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Figure 86 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Montagne 
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Figure 87 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de 3 Sauts 
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Figure 88 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Salins : Proteobacteria 
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Figure 89 : Arbre phylogénétique des souches isolées dans la source de Salins : Firmicutes & Bacteroidetes 
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Les communautés bactériennes d’environnements radioactifs naturels et anthropisés : discrimination des facteurs 

environnementaux les structurant et caractérisation des mécanismes d’interaction d’isolats indigènes avec l’uranium 

Résumé: L’étude des communautés bactériennes provenant de milieux enrichis ou contaminés en radionucléides permet de 

mieux comprendre l’effet de la radioactivité sur ces communautés. Les bactéries qui se développent dans ces environnements 

sont soumises à des pressions de sélection, résultant d’une adaptation à ces conditions extrêmes. En particulier, certaines 

bactéries interagissent avec les radioéléments selon divers mécanismes (biosorption, bioaccumulation, biominéralisation et 

bioréduction), entraînant dans certains cas une modification de la spéciation des radioéléments, les rendant moins mobiles, 

moins biodisponibles et donc moins toxiques. Les sources minérales naturellement radioactives constituent des écosystèmes 

intéressants pour comprendre comment les populations bactériennes de ces sources se sont adaptées à des niveaux élevés de 

radioactivité naturelle et chronique à très long terme. D’autre part, une contamination en uranium d’une zone humide située à 

l’aval d’un ancien site minier permettrait également d’observer si une exposition depuis un laps de temps plus court (dernières 

décennies) a entraîné une modification de la diversité bactérienne dans cet environnement. Les objectifs de cette thèse portaient 

sur la caractérisation des communautés bactériennes peuplant ces deux environnements, en complément des paramètres 

physicochimiques de ces sites d’études, afin de déterminer si les radionucléides, par rapport à d’autres paramètres 

environnementaux, sont des « drivers » de la composition des communautés bactériennes. Ces travaux ont permis de démontrer 

que des communautés bactériennes spécifiques étaient corrélées aux concentrations en radionucléides, dont l’uranium, dans 

ces deux environnements. Plusieurs de ces OTUs identifiées pourraient intervenir dans la biogéochimie des radionucléides, 

dont l’uranium, et présenteraient des fonctions similaires ou complémentaires leur permettant de se développer dans ces 

environnements extrêmes. En outre, la compréhension des mécanismes d’interaction mis en place par des isolats indigènes de 

ces deux sites, avec l’uranium, permettrait d’évaluer l’impact de ces bactéries sur la biodisponibilité de cet élément dans 

l’environnement. Deux souches apparentées à Shewanella sp. et Serratia fonticola, isolées de ces deux environnements, ont 

démontré la capacité à éliminer l’uranium en solution, la première principalement par biosorption, et la deuxième par 

biominéralisation de l’uranium grâce à la libération d’orthophosphate à partir d’une source de phosphate organique, médiée 

par son activité phosphatase. Enfin, des études exploratoires ont été réalisées en vue d’utiliser la souche apparentée à Serratia 

fonticola pour l’élimination d’uranium.  

Mots-clés : Sources minérales radioactives, Ancien site minier d’uranium, Composition communautés bactériennes, Isolats 

bactériens, Interactions bactérie-uranium 

 

Bacterial communities in natural and anthropised radioactive environments: discrimination of the environmental 

factors structuring them and characterisation of the interaction mechanisms of indigenous isolates with uranium 

Abstract : The study of bacterial communities from environments enriched or contaminated with radionuclides provides a 

better understanding of the effect of radioactivity on these communities. Bacteria that develop in these environments are subject 

to selection pressures, resulting in an adaptation to these extreme conditions. In particular, some bacteria interact with 

radioelements through various mechanisms (biosorption, bioaccumulation, biomineralisation and bioreduction), leading in 

some cases to a modification of the speciation of radioelements, making them less mobile, less bioavailable and therefore less 

toxic. Naturally radioactive mineral sources are interesting ecosystems for understanding how bacterial populations in these 

sources have adapted to high levels of natural and chronic radioactivity over the very long term. On the other hand, uranium 

contamination of a wetland downstream of a former mining site would also allow us to observe whether exposure over a shorter 

period of time (last decades) has led to a change in bacterial diversity in this environment. The objectives of this PhD were to 

characterise the bacterial communities in these two environments, in addition to the physicochemical parameters of these study 

sites, in order to determine whether radionuclides, in contrast to other environmental parameters, are drivers of bacterial 

community composition. This work demonstrated that specific bacterial communities were correlated with radionuclide 

concentrations, including uranium, in these two environments. Several of the OTUs identified could be involved in the 

biogeochemistry of radionuclides, including uranium, and would have similar or complementary functions enabling them to 

develop in these extreme environments. In addition, understanding the mechanisms of interaction of indigenous isolates from 

these two sites with uranium would enable us to assess the impact of these bacteria on the bioavailability of this element in the 

environment. Two strains related to Shewanella sp. and Serratia fonticola, isolated from these two environments, demonstrated 

the ability to remove uranium in solution, the first mainly by biosorption, and the second by biomineralisation of uranium 

through the release of orthophosphate from an organic phosphate source, mediated by its phosphatase activity. Finally, 

exploratory studies were carried out with a view to using the Serratia fonticola related strain for uranium removal. 

Keywords : Radioactive mineral springs, Old uranium mining site, Bacterial community composition, Bacterial isolates, 

Bacteria-uranium interactions 
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